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La dispersión de semillas es clave en el ciclo de vida de las plantas. Específicamente, la 
dispersión mediada por animales implica una primer Etapa de Interacción que involucra la 
visita a las plantas y la remoción de frutos y, una Etapa de Post-Interacción relacionada con la 
germinación de las semillas y el establecimiento de nuevos individuos. Las actividades 
humanas (tales como la agricultura, la tala de árboles y la caza de animales, entre otras) 
pueden afectar a la dispersión de semillas modificando el número de visitas y de frutos 
removidos por los animales (componente cuantitativo) y la distancia a la que las semillas son 
dispersadas. Comparando una situación de área protegida y campos con ganadería aledaños, 
en esta tesis propongo: determinar el efecto del uso de la tierra por ganadería sobre la 
dispersión de Prosopis flexuosa (algarrobo) por distintos grupos funcionales de mamíferos 
silvestres durante temporadas con menor y mayor disponibilidad de frutos; analizar el efecto 
de los bordes entre un área protegida y campos con ganadería sobre la abundancia de 
mamíferos pequeños (utilizando trampas de captura viva) y sobre la Etapa de Interacción de la 
dispersión de semillas del algarrobo y, evaluar el efecto del uso de la tierra y del contexto 
ecológico sobre la estructura de redes individuales de interacción. La estimación de las 
medidas de frugivoría se realizó mediante trampas cámara. Los mamíferos difieren en la 
intensidad y frecuencia de la interacción entre el área protegida y los campos con ganadería y 
también a través de los bordes que los separan. Los depredadores de semillas removieron más 
semillas en el área protegida y los dispersores en los sitios con ganadería. Además, la 
probabilidad de interacción entre los árboles y los frugívoros es explicada por variables 
ecológicas a diferentes escalas espaciales. Por lo tanto, las modificaciones en la estructura del 
hábitat generadas por el tipo de manejo antrópico afectan a las interacciones planta-
frugívoros. Los estudios comparando diferentes manejos y sus límites con un enfoque 
funcional pueden ser utilizados para evaluar procesos ecológicos en el contexto de 
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1.1 El proceso ecológico de la dispersión de semillas 
 
La dispersión de semillas es un proceso clave en el ciclo de vida de las plantas debido a que 
permite la persistencia local de las poblaciones y la migración de las especies de plantas en 
respuesta a cambios globales de usos de la tierra y climático (Howe 2016). Este proceso 
representa el mecanismo natural mediante el cual las semillas se mueven en el espacio y 
constituye una estrategia favorable en respuesta a ambientes altamente variables en el espacio 
y en el tiempo (Howe y Miriti 2004; Siewert y Tielbörger 2010). El movimiento de las 
semillas implica beneficios para las plantas, los cuales han sido explicados principalmente a 
partir de tres hipótesis (Janzen 1970; Connel 1971). La primera hipótesis plantea que la 
dispersión de las semillas facilita que los nuevos individuos se alejen del entorno materno 
(hipótesis del escape; Janzen 1970), lo cual le permite a las nuevas plantas evitar la 
competencia intraespecífica como así también escapar de depredadores y patógenos que 
pueden ser más abundantes en un área con mayor densidad de plantas. La segunda hipótesis 
se refiere a la posibilidad de que los nuevos individuos exploren áreas vacantes (hipótesis de 
la colonización; Howe y Smallwood 1982), es decir, la dispersión de semillas permite a las 
plantas expandir su área de distribución hacia sitios más distantes (Forget et al. 2001; Jordano 
et al. 2011). Finalmente, la tercera hipótesis, plantea que en algunas circunstancias y ante 
determinadas interacciones (por ejemplo la dispersión mediante hormigas), las semillas 
pueden ser dispersadas hacia sitios aptos para su germinación y para el establecimiento de las 
plántulas (hipótesis de la dispersión dirigida; Howe y Smallwood 1982).  
La dispersión de las semillas puede ocurrir a través de diversos mecanismos y 
mediante agentes abióticos y bióticos (van der Pijl 1982; Willson y Traveset 2000). Entre los 
primeros se encuentran la dispersión mediada por agua y viento, y la dispersión balística que 
ocurre en algunas familias de plantas (por ejemplo, Violaceae y Hamamelidaceae), en las 
cuales sus frutos se abren con fuerza y las semillas salen expulsadas de los mismos (Howe y 




Smallwood 1982). En cambio, la dispersión por agentes bióticos implica la interacción entre 
las plantas y los animales que dispersan sus semillas.  
Específicamente, los mecanismos principales por los cuales los vertebrados dispersan 
semillas son: 
1. Almacenamiento disperso o imperfecto (scatter- hoarding): es un tipo de dispersión que 
ocurre cuando algunos animales que se alimentan de las semillas las alejan de la planta madre 
y las almacenan en cúmulos para consumirlas posteriormente. En el tiempo que transcurre 
entre el almacenamiento y el consumo, algunas semillas pueden accidentalmente escapar de 
ser consumidas, lo cual convierte a los animales en dispersores eventuales (Herrera y Pellmyr 
2002). También, en ocasiones esos cúmulos de semillas pueden no ser recuperados por los 
animales, incrementando la probabilidad de germinación y por ende de dispersión de las 
semillas (Vander Wall y Beck 2012). 
2. En los siguientes mecanismos de dispersión los animales no persiguen el consumo 
intencional de las semillas, entonces la dispersión puede suceder mediante dos acciones 
principales. 
2.1 Dispersión externa de las semillas (exozoocoria): en este caso las semillas o los frutos se 
adhieren accidentalmente mediante estructuras especiales (como por ejemplo ganchos o 
cubiertas rugosas) al pelaje de los animales luego de su contacto fortuito con la planta adulta, 
con la consecuente dispersión de las semillas (Willson y Traveset 2000).  
2.2 Dispersión interna de las semillas (endozoocoria): las semillas ingresan accidentalmente al 
sistema digestivo de los animales cuando éstos consumen los frutos y son transportadas en el 
interior del tracto digestivo para luego ser defecadas o regurgitadas (Howe 1986). Este es el 
tipo de dispersión más común en plantas que producen “frutos carnosos” (como por ejemplo 
drupas; Herrera y Pellmyr 2002). 
Existe otra estrategia de almacenamiento de semillas que se denomina 
almacenamiento concentrado (larder- hoarding) en la cual los animales reúnen una gran 
cantidad de semillas en un único sitio, generalmente dentro de sus madrigueras. Sin embargo, 
esta estrategia tiene como resultado la depredación de las semillas o la deposición en 
condiciones no aptas para su germinación, por lo cual el proceso no se considera como una 
forma de dispersión de semillas (Vander Wall y Beck 2012). Entonces, la dispersión de 




semillas por endozoocoria y por almacenamiento disperso son consideradas interacciones de 
tipo mutualista (Bronstein 2015) debido a que ambas partes intervinientes se benefician en el 
proceso (Vander Wall y Beck 2012). Por un lado, los animales obtienen nutrientes y energía 
de los frutos y las semillas (Jordano 1987) y, por el otro lado, las plantas se benefician por el 
traslado de sus semillas (hipótesis del escape, de la colonización y de la dispersión dirigida; 
Janzen 1970; Connel 1971; Howe y Smallwood 1982).  
 
1.2 Recompensa para los animales: endozoocoria y almacenamiento  
 
El consumo de los frutos representa para los animales la incorporación de un recurso 
alimenticio, por lo tanto, la dispersión de las semillas es una consecuencia eventual de la 
interacción entre un animal móvil y una planta inmóvil (Jordano et al. 2011). Para la mayoría 
de las especies de vertebrados que se alimentan de frutos, éstos no representan un recurso 
alimenticio exclusivo, sino que los animales complementan su dieta con el consumo de otros 
ítems, como animales (por ejemplo, insectos), hojas, semillas etc. (Jordano 2000). Por lo 
tanto, el consumo de frutos puede ser obligatorio o esporádico según los animales tengan o no 
una dieta basada totalmente en frutos (Jordano 2000). 
En el caso de los frutos carnosos (y de semillas ariladas), los componentes químicos 
de la pulpa (tejidos nutritivos de origen materno que rodean a las semillas; Jordano 2000; 
Vander Wall y Beck 2012), así como también el color y el tamaño de los frutos y de las 
semillas, son características que influyen en su remoción por los animales (Herrera 1987; 
Jordano 1995, 2000; Pizo 2002; Lomáscolo y Schaefer 2010; Galetti et al. 2011). La pulpa de 
los frutos está compuesta principalmente por agua y carbohidratos, acompañados por lípidos, 
proteínas, vitaminas y minerales (White 1989). La pulpa también puede contener compuestos 
secundarios (por ejemplo, alcaloides, terpenos, ligninas y aceites esenciales), los cuales son 
definidos como componentes químicos que no tienen funciones fisiológicas definidas en las 
plantas que los producen (Cipollini y Levey 1997). La relación entre el contenido de estos 
compuestos secundarios en la pulpa de los frutos y la actividad de los animales frugívoros 
(animales que consumen frutos y dispersan semillas, Jordano et al. 2011) se ha explicado a 
través de diferentes hipótesis: los componentes secundarios atraen a especies frugívoras (van 
der Pijl 1969); inhiben la germinación de las semillas (Cipollini y Levey 1997); inducen a los 




frugívoros a abandonar tempranamente la planta con frutos durante un determinado tiempo de 
forrajeo (Sorensen 1983); afectan el tiempo de tránsito de las semillas por el tracto digestivo 
de los animales (Murray et al. 1994) y, representan un compromiso entre la defensa de las 
plantas ante patógenos y la palatabilidad para los dispersores (Herrera 1982; Cazetta et al. 
2008). En un sentido general, los frugívoros consumen más las pulpas con mayor cantidad de 
nutrientes y menor contenido de componentes secundarios (Schaefer et al. 2003; Cazetta et al. 
2008).  
En el caso de los frutos secos, es decir aquellos que no tienen una pulpa rica en 
nutrientes y agua, la recompensa para los animales son las propias semillas y los nutrientes 
que éstas contienen (Vander Wall y Beck 2012). La dispersión de las semillas contenidas en 
los frutos secos (como por ejemplo nueces) suele ocurrir cuando los animales las almacenan 
en cúmulos en el suelo para su consumo posterior (almacenamiento disperso; Brodin 2010) y 
puede resultar en la dispersión de las semillas cuando las mismas no son recuperadas por los 
animales (Vander Wall y Beck 2012). A diferencia de lo que ocurre con las pulpas de los 
frutos carnosos, los nutrientes contenidos en las semillas de los frutos secos tienen funciones 
que se relacionan tanto con la atracción de animales dispersores como con el establecimiento 
y crecimiento de las plántulas (Vander Wall y Beck 2012). La producción de frutos secos es 
más común en ambientes áridos y semiáridos del mundo en comparación con ambientes 
tropicales, lo cual se explica como una adaptación al ahorro de agua por parte de las plantas 
(Beck y Vander Wall 2010).  
 
1.3 Marco conceptual de la efectividad de la dispersión de semillas 
 
El estudio de las interacciones mutualistas puede ser abordado desde ambas especies que 
intervienen en la interacción, es decir, en el caso de la dispersión de semillas por animales, 
desde el punto de vista de las plantas y de los animales (Herrera y Jordano 1981). De esta 
manera, estudiando el sistema de dispersión desde una perspectiva fitocéntica (centrada en las 
plantas), se propone evaluar la contribución de cada especie de dispersor y las características 
de éstos que contribuyen a la dispersión efectiva de las semillas (Schupp 1993). Si el estudio 
del sistema de dispersión está enfocado desde los animales, se plantea evaluar el valor 
nutricional que las especies de plantas les aportan y las características que incrementan su 




consumo por los animales (Schupp et al. 2017). En otras palabras, el abordaje del sistema de 
dispersión puede ser, por un lado estudiar la dependencia de una especie de planta a una o a 
un conjunto de especies de animales para la dispersión de sus semillas y, por el otro lado, la 
dependencia de una especie animal hacia los frutos que conforman un ítem nutricional en su 
dieta (Herrera y Jordano 1981).  
Con el objetivo de clarificar conceptos y unificar criterios, Schupp y colaboradores 
(1993, 2010 y 2017) propusieron un marco conceptual que permite cuantificar los beneficios 
recíprocos obtenidos de la interacción mutualista, es decir, cuán beneficiosa es la interacción 
para las plantas y para los animales. El término “Efectividad del dispersor” fue desarrollado 
con el objetivo de estimar la contribución que cada dispersor hace a la reproducción de una 
especie de planta (Reid 1989). Es decir, el concepto de efectividad fue planteado desde el 
punto de vista de las especies animales, considerando como resultado final y medida empírica 
el número de plantas adultas que se originan por la actividad de un dispersor (Schupp 1993). 
Sin embargo, el concepto anterior fue ampliado al de “Efectividad de la dispersión de 
semillas” (SDE, Seed Dispersal Effectiveness), el cual incluye a los efectos de diferentes 
agentes de dispersión sobre la dispersión de las semillas y también a la contribución en la 
dispersión que una población de planta recibe de sus dispersores (Schupp et al. 2010). Por lo 
tanto, este último término es más inclusivo que el de efectividad del dispersor, ya que permite 
evaluar la efectividad total del proceso, es decir, desde el punto de vista de los dispersores y 
también de las plantas. Por otro lado, si bien este marco teórico ha sido inicialmente propuesto 
para evaluar la dispersión por animales y principalmente mediante endozoocoria, los autores 
plantean que puede ser adaptado a otras formas de dispersión, como por ejemplo a la 
dispersión de semillas por viento (Schupp et al. 2010).  
Empíricamente, la efectividad de la dispersión considera componentes cuantitativos 
y cualitativos (Schupp et al. 2010), en donde el componente cuantitativo incluye el número de 
visitas que un dispersor realiza a una planta con frutos y el número de semillas dispersadas 
por visita. Como el número de visitas está principalmente influenciado por la abundancia de 
las poblaciones y por la dieta de los dispersores (Schupp 1993), es esperable que poblaciones 
de animales más abundantes visiten más a las plantas que poblaciones menos abundantes 
(Herrera y Jordano 1981; Schupp et al. 2010). Por otro lado, es esperable que las especies 
totalmente frugívoras visiten más a las plantas que aquellas especies que ocasionalmente 
consumen frutos (Schupp 1993). Sumado a esto, existen factores extrínsecos e intrínsecos 
relacionados al ambiente y a las plantas que producen variaciones espaciales y temporales en 




el componente cuantitativo de la dispersión de semillas, por ejemplo, el vecindario de plantas 
fructíferas, la estructura del hábitat y la cantidad de frutos producidos (García et al. 2001). En 
cuanto al componente cualitativo, este término se refiere al tratamiento que reciben las 
semillas al pasar por el tracto digestivo de los animales dispersores (desde la boca al intestino) 
y también a la calidad de los sitios donde las semillas son depositadas (Schupp 1993; Schupp 
et al. 2010).  
Recientemente se ha propuesto ampliar el marco conceptual de la efectividad a otros 
tipos de interacciones mutualistas, como la polinización y la formación de micorrizas (Schupp 
et al. 2017). Además, se han descripto dos etapas en el proceso de dispersión por animales, 
conformadas por variables biológicas y cuantificables. La primer Etapa de Dispersión o 
Etapa de Interacción tiene efectos inmediatos, es decir, involucra el contacto directo entre 
plantas y frugívoros y comprende la visita de los animales a las plantas y la remoción de los 
frutos desde la planta madre. La segunda Etapa de Post-Interacción con efectos no 
inmediatos o retrasados en el tiempo, incluye la germinación de las semillas y el 
establecimiento de nuevos individuos (Figura 1.1.; Jordano y Schupp 2000; Schupp et al. 
2017). En esta segunda etapa, los patrones de movimiento y los lugares de deposición de las 
semillas por los animales influyen en la distancia a la que una semilla puede ser dispersada 
desde la planta madre y en la densidad local de semillas que llegan a un sitio (Loiselle 1990; 
García et al. 2007). Una vez que una semilla dispersada germina, el establecimiento de las 
plántulas y la supervivencia y el crecimiento de los juveniles dependerán de los factores 
abióticos y bióticos que modulan las características del microhábitat donde la semilla fue 
depositada (Harper 1977; Schupp 2007). En este último punto, es importante considerar que 
los requerimientos de microhábitat de una semilla para germinar pueden ser diferentes a los 
requeridos para el establecimiento de la plántula, lo que se conoce como conflictos en las 











Figura 1.1. Etapas del proceso de dispersión de semillas mediado por animales. La primer Etapa de 
Dispersión o de Interacción incluye variables que representan cantidad: visitas de los animales a la 
planta con frutos (t0) y remoción de frutos (t1). Luego de la deposición de las semillas (t2), sucede la 
segunda Etapa de Post- Interacción que determina variables de calidad del proceso. Estas variables 
incluyen la supervivencia y germinación de las semillas, el crecimiento y la supervivencia de las 
plántulas, por lo tanto, son variables asociadas al reclutamiento de nuevos individuos (t3 hasta tn). 
Figura adaptada de Schupp, Jordano y Gómez (2017). 
 
 
Para concluir, el proceso de dispersión de semillas es eficiente cuando resulta en el 
establecimiento de nuevos individuos (Wang y Smith 2002; Schupp et al. 2010), es decir, 
abarca desde la producción de frutos y semillas hasta el reclutamiento de una nueva planta 
adulta. A continuación se incluye un esquema conceptual (Figura 1.2) que representa y reúne 
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Figura 1.2. Ciclo de dispersión de semillas mediado por animales. El ciclo comienza con la producción 
de frutos y semillas por una planta adulta y la remoción de los frutos por especies de frugívoros (Etapa 
de Interacción o Dispersión de semillas). El movimiento de los animales y el sitio de deposición de las 
semillas (Etapa de Post- Interacción) determinan el microhábitat de germinación de las semillas y de 
posterior reclutamiento de las plántulas. Si la calidad del sitio es adecuada, las plántulas se convertirán 
en nuevas plantas adultas completando así el ciclo de dispersión de semillas. Figura adaptada de Wang 
y Smith (2002). 
 
 
El efecto inmediato de la actividad de los animales frugívoros es la remoción de los 
frutos desde una planta madre, lo que puede o no resultar en la dispersión de las semillas 
(Jordano y Schupp 2000). Generalmente, la remoción de frutos por parte de un “dispersor 
legítimo” (es decir, que consumen los frutos enteros y depositan semillas viables; Herrera 
1989; Bustamante et al. 1992) conducirá a la dispersión exitosa de las semillas. En cambio, si 
la remoción de frutos ocurre por una especie depredadora de semillas, es más probable que 
conduzca a la pérdida de las semillas (Jordano y Schupp 2000). Sin embargo, las especies 
consideradas como “dispersores legítimos” pueden dañar a las semillas en su pasaje por el 
tracto digestivo, como así también las especies que depredan semillas pueden eventualmente 




dispersar alguna semilla viable (Schupp 1993). Siguiendo con las etapas de la dispersión de 
semillas, a los animales dispersores se los considera “eficientes” si depositan las semillas en 
sitios adecuados para su supervivencia y germinación (Reid 1989), y “efectivos”, si nuevas 
plántulas son producidas por la acción de dispersión de esos animales (Reid 1989).  
Debido a que la dispersión mediada por animales comprende una secuencia de pasos 
y de procesos intermedios entre la producción de frutos y el establecimiento de plantas 
adultas, y por ende influye sobre la disponibilidad de frutos en la futura generación de plantas, 
es importante examinar cada uno de esos procesos para lograr un mejor entendimiento del 
efecto de la dispersión sobre la estructura de la vegetación (Wang y Smith 2002). Si se 
considera a la dispersión de semillas en la dirección que sucede en la naturaleza, la visita de 
los animales a las plantas y la remoción de los frutos representan los primeros pasos que 
componen el ciclo de dispersión (Wang y Smith 2002). Por lo tanto, los objetivos y preguntas 
de esta Tesis se centran en el estudio de la Etapa de Interacción evaluando el componente 
cuantitativo del proceso de dispersión de semillas (Schupp et al. 2017) de una especie de 
árbol nativo de la Provincia Fitogeográfica del Monte de Argentina: Prosopis flexuosa 
(algarrobo dulce).  
 
 
1.4 Factores ecológicos en la interacción de dispersión de semillas 
 
Las interacciones mutualistas de dispersión de semillas y de polinización son altamente 
dependientes del contexto biótico y abiótico en el cual ocurren (Thompson 1988; Agrawal et 
al. 2007), es decir, la intensidad y el resultado neto de las interacciones pueden variar de 
acuerdo al contexto particular en el que tienen lugar (Chamberlain et al. 2014). Esta 
característica de la dispersión de semillas se debe principalmente a que involucra 
interacciones generalizadas entre especies, es decir, es un tipo de mutualismo poco 
especializado (Schleuning et al. 2012; Perea et al. 2013). En otras palabras, las interacciones 
generalmente ocurren entre plantas y frugívoros oportunistas y menos con frugívoros 
especialistas (Bronstein 2015). Por lo tanto, la interacción entre las plantas con frutos y los 
animales que los consumen está influenciada por diversos factores ecológicos. Además del 
contexto espacial, existe un factor temporal en la estructuración de los mutualismos (Valverde 
et al. 2016), el cual supone que las interacciones entre las plantas y los frugívoros varían entre 




años (Herrera 1998). A este marco teórico se lo denomina dependencia del contexto espacio-
temporal de las interacciones (Chamberlain et al. 2014).  
Entre los factores ecológicos que influyen en la probabilidad de interacción entre las 
plantas y los animales frugívoros algunos tienen que ver con características de las propias 
plantas (factores intrínsecos), mientras que otros se relacionan con variables externas a las 
plantas (factores extrínsecos; Jordano y Schupp 2000). Algunos ejemplos de los dos tipos de 
factores son: el tamaño de cosecha o producción anual de frutos (Herrera 1998; Blendinger y 
Villegas 2010); el tamaño de las plantas (Carlo et al. 2007); la composición química en 
relación a la fenología de las plantas (Ammar et al. 2004; Sanon et al. 2008); la densidad del 
vecindario intra e interespecífico de las plantas con frutos (Carlo 2005; Blendinger y Villegas 
2011); las fluctuaciones en la abundancia de las poblaciones de los animales frugívoros 
(Herrera 1998) y la estructura del hábitat en torno a las plantas con frutos (Herrera y Jordano 
1981; García et al. 2001).  
El estudio de las interacciones mutualistas surge mediante análisis a nivel de 
comunidades (Bascompte y Jordano 2014). No obstante, recientemente ha habido un creciente 
interés en evaluar las interacciones mutualistas a nivel individual de las plantas (Olesen et al. 
2007; Dupont et al. 2010; Tur et al. 2014; Valverde et al. 2016; Rodríguez-Rodríguez et al. 
2017) y de los animales (Bosch et al. 2009; Cantor et al. 2013). Este interés radica 
principalmente en que la heterogeneidad de rasgos entre los individuos de una población 
comprende el material básico y la variación necesaria para que actúe la selección natural 
(Bolnick et al. 2011). Además, esta variación interindividual puede afectar a procesos que 
ocurren a nivel poblacional y de comunidad (Gómez y Perfectti 2012). Específicamente, la 
dependencia del contexto en las interacciones entre plantas y frugívoros será abordado con 
objetivos e hipótesis específicos en el Capítulo IV de esta Tesis (página 75). 
 
1.5 Usos antrópicos de la tierra: sus efectos sobre procesos ecológicos 
 
Considerando el contexto mundial de intensificación de disturbios antrópicos (cambios en el 
uso de la tierra, introducción de especies exóticas y expansión agrícola, entre otros), es 
ampliamente reconocido que ciertas actividades humanas afectan la diversidad y abundancia 
de las especies (Sala et al. 2000; Tabeni y Ojeda 2005; Dirzo et al. 2014; Oliveira et al. 
2017). No obstante, un aspecto no tan visible de la crisis de biodiversidad es la pérdida de 
interacciones ecológicas (Janzen 1974; Valiente-Banuet et al. 2014). Por ejemplo, la pérdida 




de especies por acciones humanas, como la cacería de animales, produce la extinción de 
interacciones ecológicas en las cuales esas especies participan, lo cual puede suceder incluso 
antes de la extinción local de una población (Valiente-Banuet et al. 2014). En este contexto, el 
número de investigaciones científicas que evalúan cómo las perturbaciones humanas afectan a 
las interacciones entre especies ha aumentado en los últimos años (por ejemplo Ochoa 2000; 
Wright et al. 2000; Forget y Cuijpers 2008; Tylianakis et al. 2008; Markl et al. 2012; Aliyu et 
al. 2014; Valiente-Banuet et al. 2014; Galetti et al. 2015a, b).  
La importancia de conocer los efectos de los disturbios antrópicos sobre la 
dispersión de semillas radica principalmente en que es el mecanismo inicial que permite la 
regeneración natural de las poblaciones de plantas, influyendo en la demografía, estructura 
genética y distribución espacial de las futuras generaciones de plantas (Janzen 1970; Nathan y 
Muller-Landau 2000; Jordano et al. 2007). De esta manera, principalmente en ambientes 
tropicales donde el número de animales frugívoros y de plantas dispersadas por animales es 
mayor que en otros biomas (Howe y Smallwood 1982; Forget et al. 2001), se comenzó a 
evaluar el efecto de las actividades humanas sobre el proceso de dispersión de semillas por 
mamíferos (Schupp 1990; Galetti y Dirzo 2013; Jorge et al. 2013; Mendes et al. 2015). Estos 
estudios han evaluado el efecto de la fragmentación del hábitat (Farwig et al. 2006, 2017; 
Markl et al. 2012; Aliyu et al. 2014), la defaunación (es decir, la pérdida de poblaciones de 
mamíferos de gran tamaño; Guimarães et al. 2008; Galetti y Dirzo 2013; Dirzo et al. 2014; 
Galetti et al. 2015a, b) y la tala selectiva (Guariguata et al. 2000; Ochoa 2000; Forget et al. 
2001; Forget y Cuijpers 2008; Markl et al. 2012) sobre el proceso de dispersión de semillas 
por animales. Debido a que los disturbios humanos afectan a las poblaciones animales, el 
papel funcional de las diferentes especies en la dispersión de semillas también puede verse 
afectado (Morán-López et al. 2015). Específicamente, el efecto de las actividades antrópicas 
puede manifestarse en alguno de los componentes del proceso de dispersión, es decir, en el 
número de visitas a las plantas y de frutos removidos por los animales y en la distancia a la 
que las semillas son dispersadas (Markl et al. 2012). Por ejemplo, la presión de caza y la 
fragmentación del hábitat afectan la dispersión de plantas de semillas grandes que son 
principalmente dispersadas por los mamíferos de mayor tamaño corporal, los cuales a su vez 
son los más comprometidos por las presiones antrópicas (Dirzo et al. 2007; Beckman y 
Muller-Landau 2007; Guimarães et al. 2008). De esta manera, la disminución o extirpación 
local de los animales dispersores provoca una disminución en la dispersión de semillas, 
debido a una menor remoción de frutos y a la disminución en la distancia a la que las semillas 




son dispersadas (Asquith et al. 1997; Guariguata et al. 2002), y un aumento en la actividad de 
especies depredadoras, como roedores pequeños, cuyas densidades poblacionales aumentan al 
disminuir las poblaciones de mamíferos de gran porte (Galetti et al. 2015b).  
El mantenimiento de la conectividad en ambientes heterogéneos resulta ser una 
preocupación creciente para la conservación de la biodiversidad y de sus funciones asociadas. 
En este sentido, es crucial el sostenimiento de las interacciones entre especies y de los 
servicios ecosistémicos a través de los bordes o límites entre parches del paisaje con 
diferentes manejos de la tierra (Defries et al. 2007). Los bordes a escala de paisaje son 
definidos como las zonas de contacto que surgen cuando áreas espacialmente heterogéneas 
están subdivididas en parches (Cadenasso et al. 2003). A su vez, el concepto de parche hace 
referencia a un área que se distingue por variables estructurales o funcionales de otras áreas 
adyacentes (Cadenasso et al. 2003). Un aspecto muy importante a considerar en la estructura 
del paisaje es la existencia de flujos de materiales y energía entre los diferentes parches y a 
través de sus límites (Lundberg y Moberg 2003). Y en este punto surge el concepto de 
conectividad ecológica, cuya implementación se ha convertido en un desafío para promover la 
conservación de especies y de procesos ecológicos en paisajes fragmentados por diferentes 
usos de la tierra (Mayer et al. 2016). La conectividad incluye componentes espaciales y de 
funcionamiento del paisaje (Okin et al. 2015; Wiens 2009). Específicamente, la conectividad 
estructural hace referencia a la estructura espacial de los paisajes y es independiente de los 
atributos de las especies de estudio (Rudnick et al. 2012). En tanto que, la conectividad 
funcional se refiere a los requerimientos de los organismos que se mueven entre los parches 
del paisaje y a la medida en que los fragmentos del paisaje facilitan o impiden el movimiento 
de los organismos entre parches de recursos (Tischendorf y Fahrig 2000; FitzGibbon et al. 
2007).  
Los animales que se mueven entre diferentes parches de hábitat pueden actuar como 
organismos móviles o conectores del paisaje (Lundberg y Moberg 2003) a través de la 
dispersión de semillas, es decir, moviendo genes entre distintas áreas del paisaje (Cadenasso y 
Pickett 2000; González-Varo et al. 2017). Estos eventos de dispersión a larga distancia tienen 
impactos a escalas grandes (regional y global) permitiendo la expansión espacial y la 
colonización de nuevas áreas por las especies de plantas (Nathan et al. 2003). Así, el 
movimiento de animales transportando genes (semillas) entre sitios y/o entre poblaciones de 
plantas puede influir sobre la dinámica de las metapoblaciones, contribuir al flujo génico y 
por lo tanto impactar en la estructura genética de las poblaciones y en la biodiversidad de las 




comunidades (Nathan et al. 2003). Por lo tanto, la intensificación en los usos de la tierra y la 
falta de conectividad entre los hábitats pueden impactar sobre el grado de movimiento de los 
animales (Wiens 2009; Cooney et al. 2015) y, en última instancia, afectar la dispersión de 
semillas a largas distancias (Correa Cortes y Uriarte 2012).  
Debido a que el movimiento de los animales entre parches ocurre a través de los 
bordes, las características de los mismos pueden afectar de manera distinta a las especies y, 
por consiguiente, a la dinámica de las interacciones ecológicas (Cadenasso y Pickett 2001). 
Estos bordes o zonas de contacto pueden establecerse por ejemplo entre áreas protegidas y la 
matriz circundante sometida a diferentes usos, pensando que las áreas protegidas surgieron 
como una estrategia para conservar la biodiversidad y disminuir el impacto de los disturbios 
humanos (por ejemplo, caza, tala de árboles y asentamientos ganaderos) que ocurren fuera de 
sus límites (Philips 2003; Chape et al. 2005; Andam et al. 2008). Sin embargo, la manera en 
que las comunidades dentro de las áreas protegidas interactúan con el paisaje circundante y la 
forma en que las interacciones planta-animal y los procesos ecológicos ocurren a través de sus 
límites, siguen siendo aspectos poco explorados. Particularmente, el efecto de las zonas de 
contacto entre sitios con diferente manejo antrópico sobre la dispersión de semillas del 
algarrobo será abordado con objetivos e hipótesis específicos en el Capítulo III de esta Tesis 
(página 48). 
Específicamente, en esta Tesis se evaluarán distintos aspectos tendientes a 
comprender la forma en que ocurren y se estructuran las interacciones entre árboles de 
Prosopis flexuosa y mamíferos silvestres dispersores y depredadores de sus semillas en el 














Objetivos e Hipótesis de la Tesis 
  
Considerando el marco teórico planteado, el objetivo general de esta Tesis es evaluar por un 
lado el efecto de los usos de la tierra (áreas protegidas y campos con ganadería) y por el otro 
la influencia de la heterogeneidad de rasgos individuales de los árboles, sobre la Etapa de 
Interacción (visitas y remoción de frutos) del proceso de dispersión de semillas de Prosopis 
flexuosa mediado por mamíferos. Como hipótesis general del trabajo se plantea que los usos 
de la tierra (áreas protegidas y campos con ganadería) y las características individuales de los 
árboles afectan a los procesos ecológicos de interacción entre especies, particularmente a la 
dispersión de semillas por animales. 
El desarrollo de la Tesis se organiza en capítulos (II, III y IV) que abordan diferentes 
aspectos del objetivo general. En el Capítulo II se propone como objetivo general: 
determinar el efecto del uso de la tierra por ganadería sobre la dispersión de semillas de 
algarrobo por distintos grupos funcionales de mamíferos silvestres durante temporadas con 
menor y mayor disponibilidad de frutos. Los objetivos específicos abordados en el Capítulo 
II son: a) caracterizar la estructura vegetal de sitios con y sin ganadería; b) identificar las 
especies de mamíferos frugívoros que interactúan con P. flexuosa en sitios con y sin 
ganadería; c) determinar el número de semillas removidas y de visitas a los árboles por los 
mamíferos silvestres que conforman diferentes grupos funcionales en el proceso de dispersión 
de semillas y, d) comparar el número de semillas removidas en temporadas con mayor y 
menor disponibilidad de frutos. 
El Capítulo III tiene como objetivo general analizar el efecto de los cambios de 
hábitat asociados al borde entre un área protegida y campos con ganadería circundantes sobre 
la abundancia de mamíferos pequeños y sobre la Etapa de Interacción de la dispersión de 
semillas de P. flexuosa. En base a este objetivo se propone evaluar los siguientes objetivos 
específicos: a) caracterizar y comparar la estructura de la vegetación en una serie de 
distancias desde el borde entre un área protegida y campos con ganadería; b) comparar la 
ocurrencia y la abundancia de especies de mamíferos pequeños en las diferentes distancias 
desde el borde; c) cuantificar el número de frutos removidos y el número de visitas a los 




árboles por los mamíferos silvestres en las diferentes distancias desde el borde y, d) comparar 
el número de frutos removidos y el número de visitas entre las diferentes distancias desde el 
borde. 
El objetivo general del Capítulo IV es evaluar el efecto de los usos de la tierra 
(campos ganaderos y área protegida) y la heterogeneidad de los rasgos individuales de los 
árboles sobre la estructura y organización de redes individuales de interacción planta- 
frugívoros. Los objetivos específicos de este capítulo son: a) evaluar los patrones topológicos 
de las redes de frugivoría entre árboles individuales y su ensamble de frugívoros; b) comparar 
los patrones topológicos de las redes de frugivoría entre sitios con diferentes usos de la tierra; 
c) relacionar la variación de visitas de los frugívoros a los árboles con factores intrínsecos y 
extrínsecos de las plantas y, d) relacionar los patrones topológicos de las redes de interacción 
planta- frugívoros con variables ecológicas que subyacen a las interacciones.





Materiales y métodos generales 
 
1.7.1 Descripción de los sitios de estudio 
 
El estudio se llevó a cabo en la Reserva de la Biósfera Ñacuñán (34°02’S, 67°58’W; 12.800 
ha) y en cuatro campos ganaderos aledaños a la Reserva ubicados en el departamento de Santa 
Rosa, provincia de Mendoza (Tabla 1.1, Figura 1.3). Los sitios se encuentran en la provincia 
fitogeográfica del Monte (Monte Central; Cabrera 1971; Roig et al. 2009), que abarca 
460.000 km2 del oeste árido y semiárido de Argentina (Cabrera 1976). El clima es semiárido, 
con inviernos fríos y secos (-13 ° a 10 ° C) y veranos calurosos y lluviosos (20 ° a 42 ° C). La 
precipitación media anual es de 329,4 mm (Estrella et al. 2001). En la zona existen tres tipos 
principales de comunidades vegetales: bosques de algarrobo, arbustales de jarilla y 
comunidades asociadas a médanos (Roig 1971). El bosque de algarrobo es la comunidad más 
representativa; se compone de un estrato arbóreo de P. flexuosa y Geoffroea decorticans 
(altura media= 7 m), un estrato arbustivo con predominio de Larrea divaricata, L. cuneifolia 
y Condalia microphylla, y un estrato de gramíneas conformado principalmente por 
Pappophorum spp., Trichloris crinita y Digitaria californica (Roig 1971). 
A comienzos del siglo XIX, el área de Ñacuñán sufrió talas severas de los bosques 
de algarrobo y pastoreo por ganado (Abraham y Prieto 1999; Rojas et al. 2009). La Reserva 
fue establecida como Reserva Forestal por ley en el año 1961 con el objetivo de proteger los 
relictos de bosques (Roig 1971) y fue delimitada en el año 1972. En el año 1986 la Reserva 
fue incluida en la red mundial de Reservas del Hombre y de la Biósfera, programa MaB (por 
sus siglas en inglés Man and the Biosphere) de la UNESCO. Esta Reserva ofrece una 
situación única para la investigación debido a que es la única área protegida del Monte con 
exclusión de pastoreo por animales domésticos. En los campos ganaderos contiguos a la 
Reserva se realiza pastoreo continuo extensivo y actividades relacionadas (como por ejemplo 
extracción de leña, caza de subsistencia y establecimiento de puntos de riego, caminos y 
asentamientos humanos). Debido a las limitaciones ambientales de estos pastizales, la 
densidad de ganado comúnmente utilizada es de 0,024 UA / ha (unidad animal por hectárea; 
Guevara et al. 2006).  




Tabla 1.1. Información (localización, área, tipo de uso de la tierra y densidad de ganado bovino) de los 
sitios de estudio de la Tesis (durante el tiempo de realización del trabajo de campo). Fuentes de 
información consultadas: administradores y dueños de los campos, guardaparques de la DRNR 














































































Figura 1.3. A) Mapa de situación relativa en la provincia de Mendoza y B) Imagen satelital de los 
sitios de estudio de la Tesis: a) Reserva MaB Ñacuñán, b) Campo este “El Doménico”, c) Campo sur 
“El Bonito”, d) Campo oeste “San Ignacio” y, e) Campo norte. Mapa gentileza M. S. Tabeni, imagen 












1.7.2 Descripción de la especie de planta de estudio: Prosopis flexuosa DC. 
 
La especie seleccionada es Prosopis flexuosa DC. (algarrobo dulce, Figura 1.4), perteneciente 
a la familia Fabaceae y subfamilia Mimosoideae. Esta especie de árbol es considerada clave 
en su rango de distribución natural (Álvarez y Villagra 2009; Álvarez et al. 2011; Campos y 
Velez 2015) y además proporciona a la población humana bienes y servicios como madera, 
leña, alimentos y sombra (Ladio y Lozada 2009). Como especie clave, el algarrobo mantiene 
múltiples interacciones con otras plantas (Rossi y Villagra 2003) y animales. En cuanto a las 
interacciones con animales, esta especie es considerada auto-incompatible (alógama; Masuelli 
y Balboa 1989; Aschero y Vázquez 2009), es decir que depende de insectos polinizadores 
para la fecundación y formación de semillas (Aschero y Vázquez 2009), aunque puede ocurrir 
hasta un 28% de autogamia (Ferreyra 2000). Por la morfología y características de sus frutos 
(Figura 1.5) la dispersión de sus semillas es mediada por animales, principalmente por 
mamíferos (Campos y Ojeda 1997; Campos et al. 2008; Giannoni et al. 2013; Campos et al. 
2017), y también por algunas especies de hormigas como Acromyrmex lobicornis, A. striatus 
y Pheidole bergi (Milesi y Lopez de Casenave 2004). Prosopis flexuosa produce frutos de 
gran tamaño (largo= 14±2 cm; número de semillas= 15±2; peso= 2.47±0.68 gr; datos M.F.M) 
con un mesocarpio azucarado atractivo para los animales (Roig 1971; Kingsolver et al. 1977; 
Mooney et al. 1977). 
Prosopis flexuosa florece en primavera (de octubre a diciembre) y sus frutos 
comienzan a madurar en verano (enero-febrero). El fruto es una vaina indehiscente (lomento 
drupáceo), con un epicarpio relativamente blando (Burkart 1976) y un mesocarpio grueso que 
contiene la mayor parte de los hidratos de carbono (Kingsolver et al. 1977). Si bien el fruto de 
P. flexuosa (Figura 1.5) no es del tipo “carnoso”, tiene un mesocarpio rico en azúcares y 
proteínas (Kingsolver et al. 1977) que actúa como recompensa para los dispersores por 
endozoocoria (Campos y Ojeda 1997). Las semillas, por su parte, tienen mayor concentración 
de proteínas que de carbohidratos (Llano et al. 2012) y están cubiertas por un endocarpio 
leñoso (artejo) y un tegumento impermeable que actúan como barreras impidiendo la 
imbibición e inhibiendo así la germinación (Warrag 1994; Figura 1.5). Tanto el fruto como las 
semillas pueden ser recompensa para los mamíferos almacenadores dispersores de semillas. 





Figura 1.4. Individuo adulto de Prosopis flexuosa en la Reserva del Hombre y de la Biósfera Ñacuñán 











Figura 1.5. Frutos de Prosopis flexuosa y sus diferentes estructuras anatómicas: fruto entero, artejos y 
semillas (fotografía: M. F. M). 




1.7.3 Especies de mamíferos consumidores de frutos de Prosopis flexuosa 
 
De acuerdo al marco teórico de la efectividad de la dispersión de semillas previamente 
desarrollado, los objetivos del presente trabajo de Tesis están orientados al estudio de los 
aspectos cuantitativos de la dispersión (es decir, la frecuencia de visitas y el número de frutos 
removidos por visita; Schupp et al. 2010). Para ello, el trabajo se apoya en estudios previos 
que han evaluado los efectos del pasaje de las semillas de P. flexuosa por el tracto digestivo 
de algunas especies de animales sobre su viabilidad y germinación (Campos y Ojeda 1997; 
Campos et al. 2008, 2011), como así también el papel de las especies almacenadoras de 
semillas (Giannoni et al. 2013; Campos et al. 2017), es decir, aspectos incluidos en el 
componente cualitativo del modelo de efectividad.   
Mediante el análisis de las semillas encontradas en las heces, estudios con animales 
en cautiverio (en laboratorio) y ensayos de remoción de semillas utilizando clausuras (ver 
citas debajo), se han reconocido tres grupos funcionales principales (es decir; un conjunto de 
especies que desarrollan roles ecológicos similares pero no idénticos; Levin 1998; Walker et 
al. 1999; Lundberg y Moberg 2003) conformando el ensamble de mamíferos dispersores de 
P. flexuosa en el Monte Central. Los grupos descriptos son los siguientes: 
 
1. Dispersores por endozoocoria 
 
Retomando el concepto, la dispersión de semillas por endozoocoria es un proceso mediante el 
cual los animales ingieren los frutos enteros y defecan o regurgitan (en el caso de las aves y 
primates) semillas viables (Jordano 2000; Forget y Cuijpers 2008). A este tipo de dispersores 
se los conoce como “dispersores legítimos” (Herrera 1989). Los estudios previos que 
evaluaron el estado (viabilidad y capacidad de germinación) de las semillas de P. flexuosa 
encontradas en las heces de animales nativos y exóticos, han encontrado que las siguientes 
especies son dispersoras de semillas de algarrobo: Lycalopex griseus (zorro gris), Dolichotis 
patagonum (mara), Lama guanicoe (guanaco), Rhea americana (ñandú), Bos taurus (vaca), 
Equus caballus (caballo), Equus asinus (burro) y Lepus europaeus (liebre europea) (Campos 
y Ojeda 1997; Campos et al. 2008, 2011, 2014; Maldonado et al. 2014). Algunas de estas 




especies incrementan la capacidad de germinación de las semillas de P. flexuosa cuando 
atraviesan su tracto digestivo (D. patagonum, L. guanicoe, B. taurus y L. europaeus), con 
algunos costos para la viabilidad de las semillas (D. patagonum y B. taurus); mientras que 
otras especies dispersan las semillas sin afectar significativamente su viabilidad (L. griseus; 
Campos y Ojeda 1997).  
 
2. Almacenadores de semillas (scatter-hoarders) 
 
Las especies de animales que se comportan como scatter-hoarders, almacenan semillas en un 
gran número de pequeños cúmulos en el suelo para consumirlas posteriormente (Vander Wall 
y Beck 2012). Debido a que consumen algunas semillas, pero no todas, se convierten en 
potenciales dispersores (Vander Wall 1990, 2002; Forget et al. 2002). Dentro de este grupo se 
ha reconocido a una especie de roedor nativo, Microcavia australis (cuis, Caviidae), con el 
potencial de dispersar semillas de P. flexuosa bajo esta estrategia (Campos et al. 2017). 
Mediante ensayos a campo y en laboratorio con M. australis, se registró que este roedor 
presenta la estrategia de almacenar artejos con semillas de Prosopis en cúmulos de 2 a 20 
semillas cubiertos por arena y hojas secas, y la distancia promedio a la que mueve las semillas 
desde las estaciones de muestreo debajo de los árboles es de 462 cm ± 57, 5 cm (Campos et 
al. 2017). Además, en un estudio en laboratorio, el roedor Eligmodontia typus (Cricetidae) 
también fue descripto con la capacidad de transportar y almacenar semillas de P. flexuosa en 
pequeños cúmulos (Giannoni et al. 2013).  
La dispersión de semillas por almacenamiento es un tipo de comportamiento llevado a 
cabo principalmente por especies de roedores (Vander Wall 2001), y es común que ocurra en 
ambientes áridos y con frutos secos (Beck y Vander Wall 2010), aunque también esta 
estrategia ha sido registrada en ambientes tropicales (Forget y Vander Wall 2001). En este 
caso, la recompensa para los animales almacenadores no es solamente el fruto sino también 
las semillas y sus nutrientes (Vander Wall y Beck 2012). Los dispersores de semillas por 
almacenamiento también podrían ser considerados dispersores legítimos (un término que 
comúnmente se adopta para dispersores endozoocoros; Vander Wall y Beck 2012), debido a 
que cuando los animales almacenadores manipulan los frutos pueden liberar a las semillas de 




cubiertas que retrasan su germinación (Howe y Smallwood 1982; Vander Wall 1990; 
Hollander y Vander Wall 2009). 
 
3. Depredadores de semillas 
 
En cuanto al tercer grupo funcional, algunas especies de mamíferos producen principalmente 
la pérdida de semillas de P. flexuosa, aunque eventualmente podrían dispersar semillas 
viables (Schupp 1993). Entre éstas se reconocen a Sus scrofa (jabalí europeo), que consume 
los frutos de algarrobo y destruye a las semillas cuando pasan por el tracto digestivo, 
perdiendo su capacidad de germinar (Campos y Ojeda 1997). También Graomys griseoflaus y 
Akodon dolores (Cricetidae) son considerados depredadores de semillas de algarrobo, ya que 
ambos roedores acumulan las semillas en grandes cúmulos dentro de sus madrigueras 
(Giannoni et al. 2013), en condiciones que no serían adecuadas para la germinación. Esta 
estrategia se conoce como almacenamiento concentrado (larder-hoarding; Longland et al. 
2001; Vander Wall y Beck 2012). El efecto potencial de los depredadores en la pérdida de 
semillas y en la demografía de las poblaciones de P. flexuosa (reclutamiento de nuevas 
plántulas) es un aspecto que aún requiere ser evaluado.  
 
Ninguna de las especies que conforman el ensamble de frugívoros de P. flexuosa 
son frugívoros exclusivos, es decir, se alimentan únicamente de frutos (Jordano 2000). 
Adicionalmente, las interacciones planta-frugívoros descriptas anteriormente no son 
mutuamente obligatorias, es decir, P. flexuosa no depende exclusivamente de una especie 
animal para la dispersión de sus semillas como así tampoco ninguna especie de mamífero 
depende exclusivamente de los frutos de P. flexuosa para su alimentación. Esta característica 
es la más frecuente en las interacciones mutualistas de dispersión de semillas, en donde la 
dependencia obligada de una especie sobre la otra es poco común (Jordano 2000; Bronstein 
2015). Sin embargo, las especies de animales frugívoros que consumen frutos 
esporádicamente tienen un papel central en la dispersión, reclutamiento y demografía del 
árbol nativo P. flexuosa (Campos y Velez 2015).  
Es importante considerar que los estudios previos acerca de la dispersión de semillas 
de Prosopis reconocen especies de dispersores legítimos y depredadores de semillas, aunque 




aún quedan por caracterizar la eficiencia y la eficacia de esas especies en el ciclo completo de 
la dispersión. Es decir, falta determinar la calidad de los sitios donde las especies depositan 
las semillas viables (eficiencia) y estimar el número de plántulas originadas a partir de la 




1.7.4 Diseño de muestreo 
 
1.7.4.1 Selección de árboles de Prosopis flexuosa 
 
Para cumplir con los objetivos planteados para los capítulos II y IV de la Tesis, el diseño de 
muestreo se basó en la selección de árboles adultos de P. flexuosa separados por una distancia 
mínima de 400 m para evitar la pseudoreplicación de las muestras. Por cuestiones logísticas se 
siguieron caminos internos en los sitios de estudio y la selección de los árboles fue aleatoria 
una vez alcanzada la distancia mínima de separación establecida para los mismos (Figura 1.6). 
Los árboles seleccionados corresponden a individuos adultos de algarrobo (Diámetro a nivel 
del suelo>7,5 cm; Álvarez et al. 2006).  
El número total de árboles adultos seleccionados en cada uno de los sitios de muestreo 
fue de: 70 para el sitio sin ganadería (Área protegida, Reserva MaB Ñacuñán), 60 para el 
Campo Este (El Doménico), 30 para el Campo Oeste (San Ignacio) y 30 para el Campo Sur 
(El Bonito). Es decir, el número total de árboles para la situación con ganadería fue de 120 y 
para la situación del área sin ganadería fue de 70 (n total= 190). Dentro del área protegida el 
muestreo y la selección de los árboles se realizó en dos áreas, hacia el norte y hacia el sur de 
la Reserva. Por lo tanto, el número de réplicas utilizadas es de 2 para la condición sin 
ganadería y 3 para la condición con ganadería (Figura 1.6).  
Para cumplir con los objetivos del capítulo III de la Tesis se realizó un diseño de 
distancias crecientes desde el borde que separa sitios con diferente manejo y hacia el interior 
de cada sitio. Los árboles seleccionados en cada una de las distancias (0m, 100m y 300m 




desde el borde y hacia los sitios) también corresponden a individuos adultos de P. flexuosa. El 
diseño de muestreo correspondiente al capítulo III se encuentra detallado en ese mismo 
apartado de la Tesis (página 48).  
 
 
Figura 1.6 Mapa mostrando la distribución de los árboles de Prosopis flexuosa seleccionados (círculos 
amarillos) en los sitios de estudio: Área Protegida (Reserva MaB Ñacuñán; sitio 1); campos con 
ganadería (sitio 2,3 y 4). El número de árboles seleccionados es de: 70 para el Área protegida (Reserva 
MaB Ñacuñán, sitio 1), 60 para el Campo Este (El Doménico, sitio 2), 30 para el Campo Oeste (San 
Ignacio, sitio 3) y 30 para el Campo Sur (El Bonito, sitio 4), número total de árboles para la situación 




con ganadería= 120, número total de árboles para el área protegida= 70, número total de árboles= 190. 
Mapa gentileza M. S. Tabeni. 
 
1.7.4.2 Experimento de interacción de frugivoría entre Prosopis flexuosa y 
mamíferos 
 
Las metodologías empleadas para estudiar la remoción de frutos o semillas por animales 
abarcan desde la observación directa de los animales en el campo o en cautiverio, hasta el 
marcado fijo (por ejemplo, semillas atadas con un hilo y sujetas a un punto fijo) o libre de las 
semillas (por ejemplo, utilizando isótopos o radiotransmisores; Forget y Wenny 2005). La 
observación directa de los animales frugívoros a campo es una metodología útil en ambientes 
abiertos y cuando se trata de especies pequeñas o habituadas a la presencia humana. Sin 
embargo, para estudiar animales terrestres y con hábitos nocturnos, este tipo de metodología 
no es adecuada (Forget y Wenny 2005). En relación a esto y debido a que las especies de 
animales frugívoros de P. flexuosa son muy variadas, en cuanto a su tamaño corporal y 
patrones de actividad, en esta Tesis se utilizó la observación mediante trampas cámara para 
evaluar interacciones de frugivoría entre los árboles focales y las especies de frugívoros.  
En cada uno de los árboles seleccionados se colocó una trampa cámara infrarroja 
modelo Moultrie M-990i (Alabaster, AL, USA) sobre una rama del árbol focal a 1,5 m del 
suelo para identificar las especies de animales frugívoras y cuantificar el número de visitas y 
el número de frutos removidos por cada especie (Figura 1.7). Un total de 40 cámaras (20 por 
sitio) operaban simultáneamente sobre los árboles aleatoriamente seleccionados. Las cámaras 
fueron colocadas en posición vertical (De Bondi et al. 2010) y enfocadas hacia un grupo de 20 
frutos de Prosopis colocados bajo la copa de cada árbol. La posición de las cámaras (vertical 
y orientadas hacia los frutos) y la altura promedio a la que fueron colocadas (1,5 m) se 
relacionan con: los objetivos generales de muestreo (identificar especies, cuantificar visitas y 
frutos removidos), el tamaño de las especies de animales frugívoros del Monte (desde 
pequeños roedores hasta ganado doméstico) y a una altura estandarizada evitando disturbar el 
comportamiento de los animales frugívoros (Prasad et al. 2010).  




Antes de colocar los grupos de 20 frutos con número conocido de semillas (15 
semillas por fruto), se cuantificaron y luego se retiraron todos los frutos maduros que se 
encontraban en el suelo debajo de la copa de los árboles. Para evitar falsos disparos de las 
cámaras, se despejó la vegetación en un área de 0,07 m2 donde se colocó cada grupo de frutos 
(Smith y Coulson 2012). Cada cámara fue configurada para tomar 3 fotografías consecutivas 
cada 30 s, siendo activadas por movimiento. Para los diseños de muestreo desarrollados en los 
capítulos II y IV de esta Tesis cada cámara estuvo activa durante 48 h (total de horas 
registradas = 9.120, 190 árboles por 48 h), mientras que para el diseño de muestreo del 
capítulo III cada cámara estuvo activa durante 96 h (total de horas registradas= 3.456, 36 
árboles por 96 h). Las cámaras fueron configuradas con alta sensibilidad de captura de 
imágenes para poder detectar especies de mamíferos de tamaño pequeño (<100 g) que 
interactúan con los frutos de Prosopis.  
Cada una de las trampas cámara contenía una tarjeta de memoria con alta capacidad de 
almacenamiento en las cuales se grababan las fotografías. Además, cada cámara estaba 
conectada a una batería recargable externa que aseguraba su funcionamiento durante el 
tiempo de muestreo. Una vez concluido el muestreo (48 h o 96 h por árbol de acuerdo al 
diseño experimental), en laboratorio se retiraron las tarjetas de memoria, se descargaron las 
fotografías capturadas por las cámaras y se analizó cada una de las imágenes individualmente. 
Los animales fueron determinados a nivel de especie siguiendo las descripciones de las 
especies reunidas en la bibliografía: largo de la cola y su relación con el tamaño del cuerpo 
(particularmente para diferenciar a las especies de mamíferos pequeños), color del pelaje y 
otras características específicas (Braun y Ojeda 2000; Giannoni et al. 2001; Tognelli et al. 
2001). 
La secuencia de tres fotografías consecutivas de una misma especie de frugívoro se 
definió como un evento de visita y la frecuencia de las interacciones se calculó sumando todas 
las visitas independientes de cada especie de animal a cada árbol focal. Se consideró un 
tiempo mínimo de 3 minutos entre secuencias de 3 fotos de la misma especie para 
considerarlas como visitas independientes a los árboles. Para determinar el número de frutos 
removidos por cada especie de frugívoro por visita, se restó el número de frutos finales 
(número de frutos que quedaban luego de la visita de un animal) a partir del número de frutos 
iniciales (número de frutos presentes cuando el animal se aproxima). La suma de todos los 




frutos removidos por cada especie de animal en cada árbol se consideró como la intensidad de 






Figura 1.7. Trampa cámara (Moultrie M-990i, Alabaster, AL, USA) sobre un individuo adulto de 
Prosopis flexuosa orientada verticalmente hacia un grupo de 20 frutos de Prosopis, y detalle de la 
trampa cámara sobre un árbol de Prosopis (fotografías: M. F. Miguel). 
 
1.7.4.3 Caracterización ambiental 
 
Para cada uno de los árboles focales de P. flexuosa se obtuvieron un conjunto de variables 
ecológicas intrínsecas y extrínsecas (Figura 1.8; Jordano y Schupp 2000). Las variables 
intrínsecas incluyen características individuales de cada árbol, las cuales son: la altura total 
del árbol, el número de frutos inmaduros en la copa del árbol y el número de frutos maduros 
en el suelo bajo la copa del árbol. Para contar los frutos en la copa y en el suelo debajo dos 




observadores recorrieron cada árbol de Prosopis contando los frutos antes de la instalación de 
la trampa cámara. Además, se midieron una serie de variables extínsecas detalladas a 
continuación:  
 
1. Microhábitat (escala local) 
 
Para describir el microhábitat debajo de la copa de los árboles de Prosopis, se midió la 
cobertura vegetal bajo las copas de los árboles utilizando el método de Point quadrat 
modificado para el Monte (Passera et al. 1983). Debajo de la copa de cada árbol focal se 
registraron las especies de plantas, su altura y cobertura cada 0,3 m en cuatro transectas de 3 
m de largo (orientadas hacia los cuatro puntos cardinales). En cada transecta se estimaron las 
siguientes coberturas: vegetación total, suelo desnudo, mantillo y cobertura vegetal clasificada 
en tres estratos de altura (estrato bajo: 0,2 a 0,4 m; medio: 0,6 a 0,8 m y alto: 1 a 1,4 m).  
Para estimar la diversidad de especies de plantas del microhábitat debajo de la copa 
de cada uno de los árboles focales se calculó el índice de diversidad de Shannon-Weaver (H '= 
- Σ pi log pi) (Magurran 2004). También, se registró la ubicación geográfica de cada árbol de 
Prosopis utilizando un sistema de posicionamiento global (GPS marca Garmin).  
 
2. Hábitat (mesoescala) 
 
Para describir el hábitat en torno a cada árbol de Prosopis y caracterizar los sitios de muestro, 
se utilizó el método de Point quadrat modificado para el Monte (Passera et al. 1983) con 100 
estaciones de muestreo (número de puntos de muestreo a lo largo de cada transecta) a lo largo 
de 10 transectas de 50 m de longitud en cada uno de los sitios de muestreo (n= 1000 
estaciones de muestreo por sitio). Es decir, cada 0,5 m en cada transecta de 50 m de longitud 
(10 transectas en total por sitio) se registraron las mismas medidas de vegetación explicadas 
en el apartado anterior para las transectas bajo las copas de los árboles (vegetación total, suelo 
desnudo, mantillo y vegetación en tres estratos de altura). 




Con el fin de relacionar la estructura del hábitat a los árboles focales de Prosopis, se 
asociaron los árboles a la transecta de vegetación más cercana. Para ello, utilizando las 
posiciones geográficas de los árboles y de las transectas, se calculó la distancia de cada 
transecta al árbol más cercano(s). En el caso en que más de una transecta estuviese situada 
cerca de un solo árbol, se promediaron las coberturas medidas en las mismas y se asociaron 
esos datos al árbol cercano. La ubicación de las transectas y su relación con los árboles más 




Debido a que la composición y la densidad del vecindario que rodea a las plantas influyen en 
su interacción con los animales frugívoros (Carlo 2005; Morales et al. 2012), se caracterizó el 
vecindario de cada árbol focal de Prosopis. Para ello, se delimitó un círculo de 
aproximadamente 10 m de radio considerando como centro a cada árbol de P. flexuosa dentro 
del cual se contaron el número de plantas inter e intraespecíficas vecinas. De esta forma se 
obtuvo el número total de plantas vecinas, el número de plantas pertenecientes a otras 
especies y el número de plantas de P. flexuosa rodeando a cada árbol focal de algarrobo 
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Figura 1.8 Esquema representando las diferentes variables ecológicas medidas. Tomando como centro 
a cada uno de los árboles adultos de Prosopis flexuosa (centro del gráfico) se midieron variables 
intrínsecas (altura total del árbol, número de frutos inmaduros en la copa y número de frutos maduros 
en el suelo debajo de la copa de cada árbol) y variables extrínsecas. Las últimas comprenden: la 
caracterización del microhábitat debajo de la copa de cada árbol mediante 4 transectas de 3 m de largo 
orientadas hacia los 4 puntos cardinales (Método de Point quadrat modificado; 10 puntos por 
transecta, 40 puntos por árbol); la caracterización del hábitat de los sitios de muestreo mediante 10 
transectas de 50 m de largo en cada sitio (Método de Point quadrat modificado; 100 puntos por 
transecta, 1000 puntos por sitio) y, la caracterización del vecindario inter e intraespecífico de cada 
árbol focal en un círculo de aproximadamente 10 m de radio.  
 







Remoción de semillas de Prosopis flexuosa DC. por diferentes 
grupos funcionales de mamíferos en un ambiente protegido y 

















* Miguel F., Cona M. I. y Campos C. M. (2017). Seed removal by different functional 
mammal groups in a protected and grazed landscape of the Monte, Argentina. Seed Science 
Research, 27:174-182. 
 






Las especies de mamíferos contribuyen de diferentes maneras a la eficacia en la dispersión de 
semillas, actuando como dispersores endozoocoros, almacenadores o depredadores de 
semillas. La remoción de semillas por estos grupos funcionales de mamíferos podría ser 
afectada por disturbios antrópicos, como el uso de la tierra por ganadería, la cual es una 
práctica común en las tierras secas. En este capítulo se evalúa la remoción de semillas de una 
especie de árbol nativa (Prosopis flexuosa) por mamíferos silvestres terrestres con diferentes 
roles funcionales, en sitios con ganadería y sin ganadería y durante diferentes etapas en el 
período de fructificación de Prosopis. Se ofrecieron frutos de P. flexuosa, cada uno con 15 
semillas, y se utilizaron trampas cámara para identificar las especies de animales que 
remueven los frutos. Se obtuvo el número de semillas removidas (1 fruto removido= 15 
semillas removidas) por cada especie de animal y por cada grupo funcional. Las especies de 
mamíferos nativos y domésticos removieron el 65,4% del total de las semillas ofrecidas; el 
69,5% de las semillas ofrecidas fueron removidas del sitio con ganadería y el 61% del sitio sin 
ganadería. Considerando los tiempos de fructificación, el 64,25% de las semillas ofrecidas 
fueron removidas durante el inicio del período de fructificación de Prosopis y el 67% hacia el 
final de este período. Los roedores que actúan como depredadores de semillas (Graomys 
griseoflavus y Akodon dolores) o almacenadores de semillas (Microcavia australis) fueron los 
grupos de mamíferos que removieron la mayor cantidad de semillas de Prosopis. La remoción 
de semillas por los depredadores de semillas fue mayor en el sitio sin ganadería, mientras que 
la remoción de la especie almacenadora fue mayor en el sitio con ganadería. En base a los 
resultados obtenidos, sería importante garantizar heterogeneidad de hábitats en el área sin 
ganadería, con la finalidad de aumentar la remoción de semillas por grupos funcionales de 













En las tierras secas, diferentes perturbaciones antrópicas tales como la tala de árboles, el 
fuego, la expansión agrícola y la ganadería pueden resultar en pérdida de hábitats y de 
conectividad del paisaje, con la consiguiente pérdida de biodiversidad (Jones 2000; Reynolds 
et al. 2007). Entre estas actividades, la ganadería es la actividad productiva más difundida en 
las tierras secas del mundo y es reconocida como el uso de la tierra que más contribuye a su 
degradación (Peters et al. 2015). Concretamente, el pastoreo por animales domésticos 
modifica la organización espacial de la vegetación (Asner et al. 2004; Peters et al. 2015), 
generando agregados de mayor cobertura de vegetación (clusters) inmersos en gaps o 
espacios sin cobertura vegetal (suelo desnudo; Villagra et al. 2009). Específicamente en las 
tierras secas de Argentina, donde la ganadería es el principal uso de la tierra (Abraham y 
Prieto 1999), varios estudios han evaluado el efecto de esta actividad sobre la estructura del 
hábitat y su impacto en las poblaciones de animales (Tabeni y Ojeda 2003, 2005; Corbalán 
2006; Tabeni et al. 2007; Rodríguez 2009; Spirito y Tabeni 2016; Spirito et al. 2017). Por 
ejemplo, se ha encontrado que algunas especies de animales nativos seleccionan hábitats 
abiertos más frecuentes en sitios con ganadería (Dolichotis patagonum; Rodríguez 2009), 
mientras que otras especies prefieren hábitats con mayor cobertura vegetal mejor 
representados en sitios sin pastoreo (Graomys griseoflavus, Akodon dolores; Corbalán 2006). 
Sin embargo, considerando a la ganadería como una actividad generadora de cambios en los 
ecosistemas, se conoce poco acerca de sus efectos sobre interacciones ecológicas en los 
bosques de tierras secas, tales como la dispersión de semillas por animales.  
La dispersión de semillas es un proceso ecológico crucial para las especies de 
plantas (Connell 1971; Janzen 1971; Howe y Smallwood 1982; Forget et al. 2001; Jordano et 
al. 2011). En los casos en que los animales actúan como agentes de dispersión, éstos pueden 
contribuir de diversas maneras a la eficacia global de la dispersión de semillas que una planta 
recibe del conjunto de agentes dispersores (Schupp et al. 2010), entre ellos los mamíferos. En 
este contexto, este trabajo se llevó a cabo en la Reserva de la Biósfera Ñacuñán, la cual está 
rodeada por campos ganaderos dominados por bosques de Prosopis flexuosa ("algarrobo 
dulce"). Tal como fue desarrollado en la sección de Introducción general, los frutos de P. 
flexuosa son consumidos por mamíferos nativos y exóticos (Campos y Ojeda 1997; Campos 
et al. 2007; Campos y Velez 2015). Algunas de estas especies son incluidas dentro del grupo 
funcional de los frugívoros oportunistas que dispersan las semillas por endozoocoria (por 




ejemplo Lycalopex griseus, Dolichotis patagonum, vaca, caballo y burro; Campos y Ojeda 
1997; Campos y Velez 2015), mientras que los pequeños roedores se comportan como 
almacenadores (scatter-hoarders; Giannoni et al. 2001; Campos y Velez 2015; Campos et al. 
2017) o depredadores de semillas (Graomys griseoflaus, Akodon dolores; Giannoni et al. 
2013). 
El objetivo general del presente capítulo es estudiar los efectos del uso de la tierra 
por ganadería en la remoción de semillas de P. flexuosa por mamíferos silvestres terrestres en 
dos etapas del período de fructificación de la especie. Las preguntas abordadas en el estudio 
son las siguientes: 1) ¿afecta el uso de la tierra por ganadería a la remoción total de semillas 
por las distintas especies de mamíferos?; 2) ¿existe una diferencia temporal en la remoción 
total de semillas en las diferentes etapas del período de fructificación de Prosopis? y, 3) 
¿existen diferencias en la remoción de semillas por los diferentes grupos funcionales de 
mamíferos silvestres terrestres entre los bosques con ganadería y los bosques protegidos 
durante el inicio y el final del período de fructificación? 
 
Para abordar estas preguntas, se formulan las siguientes hipótesis y predicciones de trabajo 
asociadas:  
 
1) El uso de la tierra por ganadería altera el proceso de dispersión de semillas de algarrobo a 
través de la modificación de la estructura vegetal y por ende del hábitat de los animales 
frugívoros.  
 
Por lo tanto, se puede esperar que si el sitio protegido funciona como un área de conservación, 
habrá una mayor remoción total de semillas en los bosques sin ganadería (no perturbados) que 
en los bosques con ganadería, ya que los bosques no perturbados pueden proporcionar más 
alimento y refugio a las especies de mamíferos nativos (Tabeni y Ojeda 2005).  
 
2) El número de semillas removidas por los grupos funcionales de mamíferos silvestres será 
diferente de acuerdo a las etapas del período de fructificación de P. flexuosa consideradas.  
 
Entonces, se puede predecir una mayor remoción total de semillas al final del período de 
fructificación, luego del pico máximo de disponibilidad de frutos. Esto se debe a que durante 




el pico de fructificación ocurre el efecto de “saciación” de los animales, disminuyendo en ese 
momento la remoción y el consumo de frutos y semillas (Feer y Forget 2002).  
 
3) La remoción de semillas por los distintos grupos funcionales de mamíferos silvestres tanto 
en los bosques con ganadería como en los protegidos será diferente en las distintas etapas del 
período de fructificación y entre los sitios debido a las preferencias de hábitat de las especies. 
 
En este caso se espera, una mayor remoción total de semillas hacia el final del período de 
fructificación, y que mamíferos nativos asociados a sitios con menor cobertura de vegetación 
(como por ejemplo M. australis, D. patagonum y L. griseus; Tabeni y Ojeda 2003; Rodríguez 
2009; Jiménez et al. 2008), remuevan más cantidad de semillas en el sitio con ganadería. 
Mientras que, especies asociadas con hábitats de vegetación más densa remuevan más 
semillas en el sitio sin ganadería (como G. griseoflavus y A. dolores; Tabeni y Ojeda 2003, 
2005; Corbalán 2006).  
 
2.3 Materiales y métodos 
 
2.3.1 Caracterización de la estructura del hábitat 
 
Para caracterizar la estructura del hábitat en los sitios con y ganadería, se utilizó el método de 
Point quadrat modificado para el Monte en 10 transectas por sitio (Passera et al. 1983; diseño 
explicado en la sección Materiales y métodos generales- página 29). 
 
2.3.2 Experimento de remoción de semillas  
 
Tal como fue explicado en la sección de Introducción de la Tesis, se seleccionaron al azar 
árboles adultos de P. flexuosa separados por una distancia mínima de 400 m, en el área 
protegida y en un sitio con ganadería aledaño a la Reserva (Campo este, “El Doménico”, 
Figura 1.6). Debajo de la copa de cada árbol, se colocaron 20 frutos de algarrobo que 
contenían 15 semillas cada uno (n = 300 semillas totales por árbol). Durante un período de 48 
horas en cada árbol, se monitoreó la remoción de las semillas y la identidad de las especies de 
mamíferos removedores usando trampas cámara (Moultrie M-900i) colocadas en el árbol a 
una altura de 1,50 m. El suministro de frutos enteros y el corto tiempo de exposición de estos 




fue propuesto para prevenir la remoción de los frutos por hormigas (Campos C. obs. pers.). La 
ubicación de las trampas cámara permitió no sólo identificar a las especies de animales, sino 
también contar el número de frutos restantes después de que el animal dejara el lugar 
(Grünewald et al. 2010). Como el número de semillas de los frutos de algarrobo puede ser 
inferido considerando la forma externa del fruto (Figura 1.5), se utilizó el número de semillas 
removidas por las especies y por los grupos funcionales de mamíferos como variable 
respuesta en los modelos estadísticos (ver sección Análisis estadístico de los datos).  
Para evaluar si la remoción de semillas por los mamíferos cambió en los dos 
momentos diferentes durante el período de fructificación de P. flexuosa, se realizó el 
experimento cuando los frutos se encuentran en el suelo bajo los árboles (de aquí en adelante 
“inicio del período de fructificación”, marzo de 2015, 48 h por árbol) y al final del período de 
fructificación cuando casi no hay frutos disponibles en el suelo (mayo de 2014, 48 h por 
árbol). La producción de frutos de Prosopis es muy variable entre los individuos de una 
población y entre años debido por ejemplo a la pérdida de flores por eventos de lluvia y viento 
intensos (Dalmasso y Anconetani 1993; Álvarez y Villagra 2009). Particularmente desde el 
año 2013 se ha observado un período de baja producción de frutos de la especie en la zona de 
estudio (Campos C. obs. pers.). 
Como el objetivo es comparar el efecto del uso de la tierra por ganadería en la 
remoción de semillas por las especies de mamíferos silvestres, se excluyeron del análisis 
estadístico los datos de los árboles en los cuales las semillas habían sido removidas por 
animales domésticos (vaca y caballo) de los sitios con ganadería. Luego de haber excluido 
estos datos, el número final de trampas cámara colocadas al inicio del período de 
fructificación fue de 40 en el sitio protegido y 47 en el sitio con ganadería; y al final del 
período fue de 20 para el sitio protegido y 17 en el sitio con ganadería.  
 
 
2.3.3 Análisis estadístico de los datos 
 
La comparación de las coberturas de vegetación, suelo desnudo y mantillo entre los sitios con 
y sin ganadería se realizaron mediante el test no paramétrico de Wilcoxon. Este test permite la 
comparación de dos muestras para datos que no cumplen con los supuestos de normalidad y 
homocedasticidad de varianzas (Bauer 1972). 




Aquellas especies con un efecto desconocido en la dispersión de semillas de 
Prosopis (grupo "desconocido", ver Tabla 2.2) no fueron incluidas en el modelo debido a que 
fueron detectadas por un número bajo de trampas cámara.  
El número total de semillas removidas por cada especie de mamífero, agrupando las 
visitas individuales de cada especie de frugívoro en cada uno de los árboles (variable 
respuesta), se consideró como un estimador del componente cuantitativo de la efectividad en 
la dispersión de semillas (Schupp et al. 2010, 2017). Las variables explicativas consideradas 
en el modelo fueron: sitio (con dos niveles: con ganadería y sin ganadería), tiempo de 
fructificación de P. flexuosa (con dos niveles: inicio y final) y grupo funcional [con tres 
niveles: depredador de semillas (DS), almacenador de semillas (AS) y dispersor por 
endozoocoria (DE)], y las interacciones entre las variables.  
Para evaluar si la remoción de semillas por los mamíferos silvestres difirió entre los 
sitios (pregunta 1), entre las diferentes etapas del período de fructificación de Prosopis 
(pregunta 2) y entre los grupos funcionales de mamíferos en los dos sitios y durante las etapas 
de fructificación (pregunta 3), se ajustó un modelo lineal generalizado (GLM) con una 
estructura de errores de tipo Poisson (McCullagh y Nelder 1989). Debido a que se detectó una 
mayor cantidad de ceros de lo esperado para una distribución Poisson, se construyó un 
modelo mixto cero-inflado. Siguiendo la construcción y selección de modelos planteada por 
Zuur et al. (2009), se obtuvieron y compararon los valores de AIC (Akaike Information 
Criterion, Akaike 1981) de los modelos cero-inflado y cero-alterado (hurdle). Para modelos 
anidados, aquellos con deltaAIC < 2 se consideran modelos similares (Burnham y Anderson 
1998). Ambos tipos de modelos fueron construidos con distribución de errores de tipo Poisson 
y distribución binomial negativa para corregir la sobredispersión de los datos. El modelo que 
finalmente se seleccionó fue el cero-alterado con distribución binomial negativa (Zeileis et al. 
2008; Zuur et al. 2009). Para incorporar el posible efecto de pseudoreplicación entre las 
visitas de una especie de mamífero en cada árbol, la variable “árbol” fue incluida como factor 
aleatorio en el modelo (Zuur et al. 2009).  
 Todos los análisis estadísticos y gráficos fueron realizados con el programa R 3.3.1 
(R Development Team 2016). Se utilizaron la función wilcox.test del paquete stats para 
realizar la prueba no paramétrica Wilcoxon y la función hurdle del paquete pscl para la 
construcción del modelo cero-alterado (Zeileis et al. 2008). 
 
 








Las coberturas de suelo desnudo, mantillo y de los estratos medio y alto de vegetación 
difirieron entre los sitios protegido y con ganadería. No se encontraron diferencias 
significativas en la cobertura del estrato bajo de vegetación entre los sitios (Tabla 2.1). 
Durante las 280 noches-trampas cámara (200 para el comienzo y 80 para el final del 
período de fructificación), el 65,4% (n= 24.315) del total de las semillas ofrecidas (n= 37.200) 
fue removido en ambos sitios únicamente por especies de mamíferos. Se registraron diez 
especies diferentes de animales, siendo G. griseoflavus, M. australis y L. griseus las especies 
registradas al menos una vez por el mayor número de trampas cámara (Tabla 2.2; Anexo 1). 
Los animales domésticos (resultados proporcionados sólo con fines informativos) removieron 
semillas de Prosopis de 16 árboles en total (Tabla 2.2); mientras que las vacas fueron 
registradas al inicio y al final del período de fructificación (26,54 ± 8,4 y 21,75 ± 15,83, 
respectivamente), los caballos fueron registrados solamente al inicio de la estación de 
fructificación (13,08 ± 7,27). 
Con respecto a la primera pregunta del trabajo, el 69, 5% de las semillas ofrecidas 
fueron removidas en el sitio con ganadería y el 61% en el sitio sin ganadería. Considerando 
todas las especies de mamíferos frugívoros, no se encontraron diferencias en el número total 
de semillas removidas entre los sitios (z= -1,88; p= 0,5; Tabla 2.3). De acuerdo a las épocas 
de fructificación, el 64, 25% de las semillas ofrecidas fueron removidas al inicio del período 
de fructificación y el 67% al final del período. No se encontraron diferencias estadísticamente 
significativas en el número total de semillas removidas entre los períodos de fructificación (z= 
-1,91; p= 0,5; Tabla 2.3).  
Sin embargo, el número de semillas de Prosopis removidas por los diferentes grupos 
funcionales de mamíferos fue diferente entre los sitios y los períodos de fructificación (Tabla 
2.3). Los grupos de depredadores y almacenadores de semillas removieron más semillas que 
los dispersores por endozoocoria (Tablas 2.3 y 2.4; Figura 2.1). Considerando sólo los grupos 
con mayor remoción de semillas, el número total de semillas removidas por las especies 
depredadoras de semillas fue mayor al final del período y en el sitio sin ganadería. Mientras 
que, el número total de semillas removidas por el almacenador de semillas fue mayor durante 
el inicio del período de fructificación y en el sitio con ganadería (Tabla 2.3; Figura 2.1). 





Tabla 2.1. Número medio ± EE (error estándar) y comparación (Test de Wilcoxon) de las coberturas 





Sitio con Ganadería Sitio Sin ganadería Test de Wilcoxon 
Suelo desnudo 0,43 ± 0,02 0,21 ± 0,01 W = 609500, p < 0,0001 
Mantillo 0,57 ± 0,02 0,79 ± 0,01 W = 390500, p < 0,0001 
Estrato bajo 0, 28 ± 0,01 0,32 ± 0,01 W = 483000, p = 0.09 
Estrato medio 0,21 ± 0,01 0,40 ± 0,02 W = 408000, p < 0,0001 
Estrato alto 0,43 ± 0,02 0,26 ± 0,01 W = 583500, p < 0,0001 
    
 
 
Tabla 2.2. Listado de especies de mamíferos que removieron semillas de Prosopis y número de 
trampas cámara en las que se observó cada especie al menos una vez en los sitios con ganadería y sin 
ganadería durante el inicio y el final del período de fructificación. Los grupos funcionales (GF) son: 







      cámara 
Con ganadería      Sin ganadería 
     
Inicio Final Inicio Final 
Akodon dolores DS 1 0 0 0 1 
Chaetophractus vellerosus D 7 5 0 2 0 
Conepatus chinga D 1 0 0 1 0 
Ctenomys mendocinus D 1 0 0 1 0 
Dolichotis patagonum DE 6 4 0 2 0 
Graomys griseoflavus DS 64 16 11 21 16 
Lycalopex griseus DE 24 11 6 0 7 
Microcavia australis AS 52 27 6 16 3 
Vaca DE 13 10 3 - - 
Caballo DE 3 3 0 - - 
       
 




Tabla 2.3. Resultados del modelo cero-alterado de semillas removidas por sitio (con ganadería y sin 
ganadería), durante el período de fructificación de Prosopis (inicio y final), por diferentes grupos 
funcionales (GF) de mamíferos silvestres terrestres (DS: depredador de semillas, DE: dispersor por 
endozoocoria, y AS: almacenador de semillas) y las interacciones entre las variables. EE= error 
estándar. 
 
Modelo ajustado Coeficiente Estimador EE Valor z  Valor p 
GF*tiempo + GF*sitio 
Intercepto 5.46 0.16 32.19 <0.001 
Con Ganadería -0.37 0.19 -1.88 0.05 
Inicio  -0.37 0.19 -1.91 0.05 
DE -0.65 0.36 -1.80 0.07 
AS -0.69 0.34 -1.97 0.04 
DE: inicio  0.35 0.37 0.94 0.34 
AS: inicio 1.87 0.55 3.37 0.0007 
DS: final 0.67 0.35 1.92 0.04 
DE: con ganadería 0.69 0.37 1.88 0.05 
AS: con ganadería 0.78 0.29 2.64 0.008 
DS: Sin ganadería 0.79 0.29 2.64 0.008 
      
 
 
Tabla 2.4. Número medio ± EE de las semillas removidas y del número de visitas a los árboles de cada 
especie de mamífero; y número medio ± EE de las semillas removidas en ambos sitios (con ganadería 
y sin ganadería) y en los dos momentos (inicio y final) durante el período de fructificación de 
Prosopis. Los grupos funcionales (GF) son= DS (depredador de semillas), AS (almacenador de 
semillas), DE (dispersor por endozoocoria) y D (“desconocido”). 
 
 
GF Especies SSemillas removidas 
No.total de 
visitas 
Con Ganadería Sin ganadería 
   
Inicio Final Inicio Final 
DS 
Graomys griseoflavus 14.42 ± 1.84 2.84 ± 0.39 7.32 ±  1.77 15.65 ±  3.8 21 ±  5 22 ± 3 
Akodon dolores 0.11 0.01 0 0 0 0.75 
AS 
 
Microcavia australis 18.08 ± 2.56 1.61 ± 0.23 24 ±  4 10.7 ±  4.7 20 ±  5 3.34 ±  1.9 
DE 
 
Lycalopex griseus 14.59 ± 3.35 0.32 ± 0.07 16 ±  5.5 26.5 ±  10 8 ±  4 12 ±  7 




vellerosus 2.41 ± 1.13 0.06 ± 0.03 3.38 ± 1.71 0 3.38 ±  3 0 
Conepatus chinga 0.32 0.01 0 0 1.13 0 
 
Ctenomys mendocinus 0.32 0.01 0 0 1.13 0 
 






Figura 2.1. Box-plot de semillas removidas por los grupos funcionales de mamíferos en los sitios con 
ganadería y sin ganadería durante (a) el inicio y (b) el final del período de fructificación de Prosopis. 
Los grupos funcionales son: DE (dispersor por endozoocoria), AS (almacenador de semillas) y DS 
(depredador de semillas). Las siluetas de los animales incluidas en la figura son a modo ilustrativo de 
las especies que conforman los grupos funcionales. 






Las áreas protegidas y excluidas del ganado han servido como modelos útiles para evaluar los 
efectos del pastoreo y la recuperación de los sistemas naturales al pastoreo excesivo (Gardner 
1950). En el área de estudio de esta Tesis (Reserva MaB Ñacuñán), la estrategia que se adoptó 
para conservar al bosque de Prosopis de la actividad ganadera, de la extracción de leña y de la 
caza de animales para subsistencia, fue delimitándola mediante alambrado (Roig 1971). 
Específicamente y considerando las predicciones planteadas, se esperaba una mayor remoción 
total de semillas por mamíferos nativos en el sitio sin ganadería y al final del período de 
fructificación. Sin embargo, aunque no se detectaron diferencias en la remoción total de 
semillas entre los sitios ni entre los períodos considerados, se encontraron diferencias en el 
número de semillas removidas por los distintos grupos funcionales de mamíferos silvestres de 
acuerdo a los períodos estudiados y a los sitios bajo diferentes usos de la tierra. 
Comparando la metodología utilizada en este trabajo con la de estudios previos en 
los cuales se estimaban indirectamente las remociones de semillas de Prosopis a través de 
experimentos de exclusión que permitían o no el acceso de los animales de acuerdo al tamaño 
corporal (por ejemplo, Villagra et al. 2002; Campos et al. 2007), el uso de trampas cámara 
permitió claramente identificar a las especies de mamíferos que removieron los frutos, 
determinar el número de visitas a los árboles y también estimar el número de semillas de 
Prosopis removido por cada especie. Como resultado, se encontró que las especies registradas 
por el mayor número de trampas cámara (G. griseoflavus, M. australis y L. griseus, Tabla 2.2) 
son las que presentan el mayor número de visitas a los árboles y también las que removieron 
la mayor cantidad de semillas (Tabla 2.4). Las especies de mamíferos con una contribución 
"desconocida" en la dispersión de semillas de Prosopis fueron registradas por un menor 
número de cámaras que las especies de tamaño corporal pequeño (<100 g) y que las de 
tamaño mediano. Los animales de tamaño grande (vacas y caballos) fueron registrados por un 
número menor de trampas cámara que las especies de mamíferos pequeñas y medianas. 
Probablemente, si se utilizara un diseño experimental diferente, por ejemplo, dejando las 
trampas cámara activas durante un período de tiempo más prolongado y colocándolas en el 
suelo (en posición horizontal) debajo de la copa de los árboles en un año con alta producción 
de frutos de Prosopis, la estimación de la remoción de semillas por el ganado doméstico y por 
los animales silvestres de tamaño mediano aumentaría (ver por ejemplo, Galetti et al. 2015b). 
Sin embargo, también es posible que las trampas cámara instaladas debajo de los árboles 




fallen en detectar la remoción de semillas por los roedores de tamaño corporal pequeño, los 
cuales son los principales removedores de semillas de Prosopis. 
El papel de los roedores como responsables de una alta remoción de semillas ha sido 
previamente reportado en los Neotrópicos (Sánchez-Cordero y Martínez-Gallardo 1998; Iob y 
Vieira 2008). También se conoce que, en las tierras secas del mundo, los invertebrados y los 
roedores son los principales grupos removedores de semillas que actúan como depredadores o 
dispersores de semillas (Abramsky 1983; Linzey y Washok 2000; Marone et al. 2000; Kelt et 
al. 2004). En concordancia con los estudios previos, en este trabajo se encontró que los 
principales grupos funcionales de mamíferos que remueven semillas de Prosopis son 
roedores: dos especies de sigmodontinos (depredadores de semillas, G. griseoflavus y A. 
dolores) y una especie de roedor histricognato (almacenador de semillas, M. australis). La 
remoción de semillas por los mamíferos de tamaño mediano (L. griseus y D. patagonum) fue 
menor que la de los roedores. Debido a que el objetivo de este trabajo era evaluar la remoción 
de semillas por mamíferos silvestres terrestres, el diseño del experimento (es decir, ofrecer 
frutos enteros en lugar de semillas solas, y con un tiempo de exposición de 48 h) permitió 
evitar la remoción de semillas por hormigas, un grupo que incluye algunas especies (A. 
lobicornis, A. striatus y P. bergi) capaces de transportar semillas de Prosopis en el Monte 
Central (Milesi y López de Casenave 2004). 
Los dispersores por endozoocoria tales como L. griseus y D. patagonum desempeñan 
un papel activo en la dispersión de semillas de Prosopis (Campos y Ojeda 1997; Campos et 
al. 2008). Sin embargo, ninguna de estas especies es un frugívoro estricto o depende 
exclusivamente de los frutos de Prosopis en su alimentación. Siguiendo con los 
requerimientos de hábitat de estas especies (hábitats abiertos; Jiménez et al. 2008; Rodríguez 
2009), y a pesar de que la remoción de semillas por estos mamíferos no fue significativamente 
diferente entre los sitios en el presente estudio, se encontró una tendencia hacia un mayor 
número de árboles visitados (Tabla 2.2) y de semillas removidas (Tabla 2.3), particularmente 
por L. griseus, en el sitio con ganadería. Esta tendencia indica una mayor actividad de estas 
especies nativas en un área donde podrían verse más expuestas a riesgos derivados de las 
actividades humanas, por ejemplo, aumentando su vulnerabilidad a la presión de caza debido 
a su competencia por alimento con el ganado (Campos et al. 2001; Tabeni et al. 2013). Por 
otro lado, probablemente el bajo número de semillas removidas por D. patagonum en este 
estudio también pueda explicarse por una menor capacidad de detección de los frutos 




ofrecidos en un corto tiempo de exposición (48 h) para estas especies de mamíferos medianos 
en comparación con la de los roedores pequeños. 
Durante el inicio del período de fructificación de Prosopis, las especies depredadoras 
de semillas (G. griseoflavus y A. dolores) en el sitio sin ganadería y la especie que actúa como 
acumuladora de semillas (M. australis) en el sitio con ganadería fueron los principales grupos 
removedores de semillas. Siguiendo las predicciones planteadas, estos resultados podrían 
estar relacionados a los requisitos de hábitat de las especies. Estudios previos han demostrado 
que el pastoreo por grandes herbívoros provoca modificaciones del hábitat como la alteración 
de la biomasa y de la estructura de la vegetación con los consecuentes efectos sobre las 
poblaciones de mamíferos (Jones 2000; Flowerdew y Ellwood 2001; Foster et al. 2014). En el 
Monte Central, el principal depredador de semillas G. griseoflavus evita los hábitats abiertos 
y se asocia con parches de vegetación complejos en sitios con y sin pastoreo (Tabeni et al. 
2007; Campos et al. 2016). Por su parte, A. dolores, se asocia a ambientes con alta densidad 
de gramíneas en el sitio no pastoreado (Tabeni y Ojeda 2005; Corbalán 2006). Por el 
contrario, M. australis, ocupa principalmente hábitats bajo pastoreo donde la estructura 
vegetal le permite construir sus colonias bajo las plantas con una estructura de tipo “paragua” 
(Tognelli et al. 1995). Los resultados aquí presentados también evidencian diferencias en la 
estructura del hábitat entre los sitios con diferente uso de la tierra, registrándose por ejemplo 
más cobertura de suelo sin vegetación (es decir zonas más abiertas) en el sitio con ganadería 
comparado al área sin ganadería. 
A pesar del número diferente de árboles incluidos en el experimento en ambos 
períodos de fructificación considerados, al final del período el depredador de semillas fue el 
grupo que removió el mayor número de semillas. Esto podría estar relacionado con el 
aumento estacional en la abundancia poblacional de G. griseoflavus durante el otoño (Ojeda 
1989; Corbalán y Ojeda 2004). Como una ventaja desde el punto de vista de las semillas, el 
momento en el que ocurre la caída máxima de frutos de Prosopis (verano) no coincide con el 
momento en que la población de su principal depredador de semillas es naturalmente más 
abundante (otoño). Por otro lado, un aspecto futuro a evaluar es la posible segregación 
temporal en la remoción de los frutos por parte de las diferentes especies de mamíferos 
silvestres en relación a su tamaño corporal (por ejemplo, animales de mayor tamaño corporal 
podrían acceder antes a los frutos que los animales de menor tamaño).  
Es importante destacar que los resultados de este trabajo representan una temporada de 
producción baja de frutos de P. flexuosa, considerando la alta variabilidad interanual en el 




tamaño de cosecha de esta especie de árbol (Dalmasso y Anconetani 1993). Sin embargo, la 
dinámica de la remoción de semillas por mamíferos descripta aquí podría variar en un año con 
mayor disponibilidad de frutos. En ese caso, los mamíferos podrían verse saciados ante una 
mayor oferta de frutos (Kelly y Sork 2002), situación que no fue encontrada en este trabajo. 
Futuras investigaciones en un año con mayor producción de frutos de Prosopis ayudarían a 
explicar la remoción de sus semillas en el contexto ecológico de mayor disponibilidad de 
frutos.  
En resumen, las especies depredadoras de semillas removieron más cantidad de 
semillas en comparación a otras especies en el sitio sin ganadería y al final del período de 
fructificación, mientras que la especie que actúa como almacenadora de semillas removió más 
semillas en el sitio con ganadería y al inicio del período de fructificación. Por un lado, la 
exclusión de casi 50 años de los grandes herbívoros dentro del área protegida parece haber 
generado microhábitats más adecuados para los depredadores de semillas y causado la 
expulsión de mamíferos de tamaño mediano (Tabeni et al. 2013). Por otro lado, el pastoreo 
por ganado doméstico podría beneficiar la remoción de semillas por especies acumuladoras 
(Campos et al. 2017) y por mamíferos dispersores por endozoocoria. Sin embargo, un menor 
porcentaje de supervivencia de plántulas de Prosopis ha sido reportado en el área con 
ganadería en comparación al área protegida, probablemente debido al efecto del pisoteo por el 
ganado (Campos et al. 2011; Aschero et al. 2016). Como un primer abordaje en la remoción 
de semillas por mamíferos utilizando trampas cámara en el Monte Central, y desde la 
perspectiva de la planta (visión fitocéntrica), una sugerencia posible para aplicar en estos 
sitios sería mantener, en el área protegida, heterogeneidad de hábitats que aseguren la 
presencia de especies animales que desempeñan diferentes funciones (Campos et al. 2016), 
principalmente aumentando los hábitats requeridos por los dispersores de semillas. Esto 
podría implementarse como una estrategia de restauración activa en la Reserva, simulando la 
actividad de pastoreo de los herbívoros de gran porte, o, mediante la incorporación estacional 
de ganado. Finalmente, sería interesante evaluar en futuras investigaciones el destino de las 
semillas de Prosopis una vez que los frutos hayan sido removidos (componente cualitativo de 
la dispersión de semillas; Schupp et al. 2010), y estudiar la calidad de los sitios donde las 
semillas son depositadas para su germinación y el establecimiento de las plántulas (eficiencia 
de los dispersores; Bustamante et al. 1992; Schupp 1995).
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La continuidad espacial de los hábitats contribuye a mantener los procesos ecológicos en 
paisajes modificados por actividades antrópicas. Los límites entre parches bajo diferente 
manejo pueden afectar las interacciones entre especies, como la dispersión de semillas, la cual 
es un proceso clave en los ecosistemas debido a que contribuye al reclutamiento de nuevas 
plantas. En este capítulo se evalúa la abundancia de roedores pequeños que actúan como 
depredadores de semillas y las interacciones entre plantas y frugívoros basado en un diseño 
experimental de diferentes distancias desde los bordes y hacia el interior de un área protegida 
y campos con ganadería. La abundancia de los roedores fue estimada mediante el uso de 
trampas de captura viva (Sherman) y las interacciones de frugivoría mediante trampas cámara. 
Se encontró que la abundancia de mamíferos pequeños, así como el número de visitas y de 
frutos removidos por los animales difieren entre las clases de distancia y entre las especies de 
mamíferos. Además, la cobertura de las variables de hábitat fue diferente de acuerdo a las 
distancias al borde. Por otro lado, las interacciones con especies animales dispersoras de 
semillas fueron más frecuentes en distancias más cercanas a los bordes y desde los bordes 
hacia los campos con ganadería. Por el contrario, las interacciones con especies depredadoras 
de semillas fueron más frecuentes en distancias más alejadas de los bordes y hacia ambas 
áreas, siguiendo su patrón de abundancia. Los resultados obtenidos sugieren que los 
dispersores de semillas podrían estar conectando sitios a diferentes escalas espaciales según 
las diferencias específicas de tamaño corporal y su capacidad de movimiento. El estudio de 
los límites entre parches de hábitat con un enfoque funcional contribuye a evaluar, por un 
lado, la sensibilidad de las especies a los bordes y, por el otro, su efecto sobre funciones 











Los cambios en los usos de la tierra y sus efectos sobre los ecosistemas se han convertido en 
problemas desafiantes dentro del contexto de cambio ambiental global (Mayer et al. 2016). 
Actualmente, y debido a la expansión e intensificación en el uso de la tierra, las áreas 
protegidas quedan inmersas en paisajes antrópicamente modificados (Hansen y DeFries 
2007). En particular, los bosques de tierras secas alrededor del mundo han sufrido 
modificaciones antrópicas relacionadas principalmente con la agricultura intensiva, el 
pastoreo por ganado doméstico y la tala de árboles (Fischer y Lyndenmayer 2007; Solé 2007). 
En este contexto, el establecimiento de reservas naturales se ha constituido como una 
estrategia efectiva para la conservación de los recursos forestales (Hobbs y Cramer 2008), 
aunque sus límites no hayan sido especialmente diseñados para permitir el flujo de nutrientes, 
recursos y organismos a través del paisaje (DeFries et al. 2007). Así, la delimitación de las 
áreas protegidas con alambrado ha sido la estrategia más aplicada en las tierras secas para 
conservar a las poblaciones y para evitar cualquier interacción con los agentes de perturbación 
que ocurren por fuera de los límites de las áreas protegidas (Durant et al. 2015). Debido a que 
los bordes imponen cambios en la estructura del hábitat, la transición de las variables 
ecológicas entre los parches puede ser gradual o abrupta dependiendo del contraste de esas 
características entre las áreas (por ejemplo, la estructura de plantas entre sitios diferentes; 
Cadenasso et al. 2003; López-Barrera et al. 2007). Sin embargo, las consecuencias de esa 
discontinuidad espacial (debido a la delimitación de los bordes) en la conservación de las 
especies y en las funciones de los ecosistemas siguen siendo escasamente exploradas (Hansen 
y DeFries 2007). 
Los sitios bajo diferentes prácticas de uso de la tierra están limitados por bordes (es 
decir, zonas de contacto entre áreas espacialmente heterogéneas; Cadenasso et al. 2003) que 
pueden afectar a las interacciones entre especies, tales como la dispersión y la depredación de 
semillas (Cadenasso et al. 2003; López-Barrera et al. 2007). La dispersión de semillas es un 
proceso ecológico muy importante ya que es la única forma por la que las especies de plantas 
logran moverse en respuesta a cambios ambientales (Howe 2016). Durante el movimiento de 
un hábitat a otro, los animales pueden conectar diferentes parches transportando semillas 
(Cadenasso et al. 2003; Lundberg y Moberg 2003). En particular, la dispersión de semillas 
mediada por animales es una interacción de tipo mutualista que puede verse afectada por la 
fragmentación y las alteraciones en el paisaje, afectando en última instancia al reclutamiento 
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de nuevas plantas (Cordeiro y Howe 2003; Galetti et al. 2006). Se ha propuesto que las 
actividades antrópicas pueden afectar a la dispersión de semillas al alterar el número de visitas 
a las plantas con frutos, el número de frutos o semillas removidas y la distancia a la que las 
semillas son dispersadas (Markl et al. 2012). 
Las visitas a las plantas con frutos y la remoción de frutos por parte de los animales 
son componentes de la Etapa de Dispersión o etapa de Interacción de la dispersión de semillas 
(Jordano y Schupp 2000; Schupp et al. 2017). Diferentes factores ecológicos influyen en la 
interacción entre plantas y frugívoros, tales como la estructura del hábitat, el vecindario 
circundante y el tamaño de cosecha (Jordano y Schupp 2000; Carlo 2005; Blendinger y 
Villegas 2011). Específicamente, los bordes pueden constituir barreras para los animales que 
transportan semillas, dependiendo de la naturaleza de los límites y de las características de las 
especies (como el tamaño corporal; Lidicker y Peterson 1999; Fahrig 2007). Por ejemplo, 
algunos bordes con poca cobertura vegetal pueden facilitar la ocupación por animales 
dispersores de semillas (por ejemplo, zorros y aves) promoviendo así la dispersión de las 
plantas (López-Bao y González-Varo 2011; Suárez-Esteban et al. 2013), mientras que bordes 
con una elevada cobertura vegetal y con una estructura compleja de vegetación (como por 
ejemplo los bordes de cultivos) pueden facilitar una mayor abundancia de roedores pequeños 
en comparación con el interior de los sitios (Hodara y Busch 2006; Gómez et al. 2011), 
aumentando así la depredación de semillas (Kollmann y Buschor 2002; Jacob et al. 2006; 
Baraibar et al. 2009). 
En este capítulo se evaluarán dos variables de conectividad de un paisaje: la 
abundancia de mamíferos pequeños (<100 g; Cooney et al. 2015) y el proceso de dispersión 
de semillas (Cadenasso et al. 2003) de P. flexuosa mediado por animales desde el borde entre 
un área protegida y campos con ganadería adyacentes. Prosopis flexuosa es el árbol 
dominante en la comunidad del “algarrobal” y es una especie clave ya que modifica las 
propiedades del suelo (por ejemplo, se ha descripto una mayor concentración de materia 
orgánica y nitrógeno en el suelo debajo de la copa de los árboles que entre árboles; Rossi y 
Villagra 2003) y mantiene importantes interacciones ecológicas con especies de animales 
(como por ejemplo, polinización, depredación y dispersión de semillas; Aschero y Vázquez 
2009; Campos y Velez 2015).  
Utilizando un diseño experimental replicado combinando diferentes distancias, se 
analizaron los cambios en abundancia de mamíferos pequeños (<100 g) y la variación en la 
remoción de frutos y en las visitas a los árboles (como componentes de la Etapa de Dispersión 
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o etapa de Interacción de la dispersión de semillas; Jordano y Schupp 2000; Schupp et al. 
2017) por las especies de frugívoros en relación con las distancias desde el borde entre un 
área protegida y campos con ganadería y hacia el interior de los sitios. La abundancia de 
mamíferos pequeños fue incorporada como una variable ecológica indicadora de cambios en 
el hábitat asociados a los bordes entre sitios bajo diferente manejo antrópico (Cooney et al. 
2015), considerando que los roedores de tamaño pequeño son sensibles a los cambios 
ambientales a nivel de microhábitat (Tabeni et al. 2007). Debido a cuestiones logísticas de 
captura de animales, solamente se estimó la abundancia de las especies pequeñas del 
ensamble de animales frugívoros de Prosopis y no del resto de los mamíferos, aunque, las 
visitas de los frugívoros a las plantas (la frecuencia de la interacción) es considerado como un 
indicador de la abundancia de las poblaciones (Schupp et al. 2010). 
El objetivo general de este capítulo de Tesis es analizar el efecto de los cambios de 
hábitat asociados a los límites entre un área protegida y campos con ganadería circundantes 
sobre la abundancia de mamíferos pequeños y sobre la Etapa de Interacción de la dispersión 
de semillas de P. flexuosa. Las preguntas abordadas en este capítulo son: los límites entre el 
área protegida y los campos con ganadería ¿están caracterizados por cambios en coberturas de 
hábitat?, si esto es así, ¿influyen los cambios en coberturas de hábitat en las interacciones 
planta-frugívoro? y, ¿existe algún patrón claro de remoción de frutos y de visitas de animales 
dispersores o depredadores de semillas desde los límites y hacia el interior de los sitios? Los 
objetivos específicos del capítulo son: caracterizar y comparar la estructura del hábitat a 
través de una serie de distancias desde el borde; comparar la ocurrencia y la abundancia de 
especies de mamíferos pequeños en las diferentes distancias desde el borde; cuantificar el 
número de frutos removidos y el número de visitas a los árboles por las especies de 
mamíferos y, finalmente, comparar el número de frutos removidos y el número de visitas a los 
árboles entre las diferentes distancias de borde estudiadas.  
La hipótesis general del capítulo es que el borde entre el área protegida y los campos 
con ganadería está asociado a cambios en la cobertura del hábitat que son percibidos en forma 
diferente por los animales silvestres, lo cual afecta a su abundancia y a las interacciones de 
tipo planta-frugívoros. En consecuencia, la contribución potencial de los animales silvestres 
como conectores del área protegida y de los sitios pastoreados dependerá del uso de hábitat y 
del rol funcional de las especies en la dispersión de semillas de Prosopis (es decir, si son 
dispersores o depredadores de semillas).  
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3.3 Materiales y métodos 
 
3.3.1 Diseño experimental: trampas Sherman y trampas cámara 
 
Los límites entre el área protegida (Reserva MaB Ñacuñán) y los sitios con ganadería 
circundantes corresponden a caminos abiertos y no pavimentados a los cuales se los mantiene 
sin vegetación debido a que funcionan como “estructuras cortafuego” (ancho medio de 9 m). 
En estas zonas de límites entre sitios bajo diferentes manejos se seleccionaron seis 
localizaciones diferentes (Figura 3.1). En cada localización, separadas por una distancia 
mínima de 1 km, se estableció una transecta lineal perpendicular a los límites, que consistió 
en seis distancias diferentes desde el borde y hacia el interior de las áreas. A lo largo de cada 
transecta, tres distancias fueron delimitadas dentro del área protegida y tres dentro de los 
campos ganaderos (0m, 100m y 300m, n estaciones totales = 36, Figura 3.2). El experimento 
incluyendo un diseño pareado de trampas de captura viva y trampas cámara se realizó en dos 
momentos, durante abril de 2015 y abril de 2016, después de que ocurre la caída de los frutos 
de Prosopis. 
En cada una de las distancias se seleccionó un árbol adulto focal de P. flexuosa a 
partir del cual se delimitó una línea de trampeo que comprendía 25 trampas en intervalos de 
10 m paralela al borde entre el área protegida y los campos con ganadería (Figura 3.2). Una 
línea de trampeo de 250 m es consistente con el área de uso de algunas especies de roedores 
pequeños en el sitio (30 m de diámetro; Spirito 2015). La abundancia de los mamíferos 
pequeños fue estimada por un total de 900 trampas de captura viva tipo Sherman (25 trampas 
por línea de trampeo por 36 estaciones de trampeo) desde el borde y hacia el interior de los 
sitios. Las trampas fueron cebadas con avena y aceite vegetal y permanecieron abiertas 
durante la noche por un período de cuatro días consecutivos, completando un total de 3.600 
noches-trampa para los dos años de trampeo. Las trampas fueron revisadas en la mañana (por 
cuatro días consecutivos durante los dos períodos de muestreo) y los animales capturados 
fueron marcados e identificados a nivel de especie antes de ser liberados en el mismo lugar 
donde habían sido capturados. El marcado de los individuos consistió en el corte de falanges 
para permitir la identificación de los individuos en las posibles recapturas (Blair 1941; Powell 
y Proulx 2003). Con lo cual se pudo determinar claramente qué individuos habían sido 
previamente capturados en cada una de las distancias de borde evaluadas y de qué sitio 
provenían (es decir, del área protegida y/o campos con ganadería). 
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Sobre el árbol adulto focal seleccionado previamente en cada una de las distancias, 
se colocó una trampa cámara (Moultrie M-990i) para identificar las especies de animales que 
visitaban el árbol y removían los frutos. Bajo la copa del árbol focal, se colocó un grupo de 20 
frutos maduros de Prosopis. Las estaciones fueron chequeadas todos los días (por cuatro días 
consecutivos durante los dos períodos de muestreo) y, cuando se detectaba que los animales 
habían consumido todos los frutos (para poder identificar árboles y distancias en los que la 
remoción de frutos puede ocurrir a tasas diferentes), se ofrecía un nuevo grupo de 20 frutos 
(de aquí en adelante, evento de reposición de frutos). El número total de trampas cámara 
utilizadas fue de 36 y el esfuerzo de noches- trampas cámara fue de 144 (36 trampas cámara 
por 4 noches- trampas cámara). Cada cámara estuvo activa durante cuatro noches y días 
consecutivos (96 h) durante los dos períodos de muestreo, totalizando 3.456 horas de 
operación (36 trampas cámara por 96 h por cámara). 
Todas las trampas cámara fueron configuradas en modo de “detección de 
movimiento", tomando tres fotografías consecutivas una vez que se haya activado por 
movimiento. Se estableció el tiempo entre los tres disparos de 30 s y con alta sensibilidad de 
captura para detectar especies de mamíferos pequeños. Las cámaras se colocaron 
aproximadamente a 1,5 m sobre el suelo. Las especies de animales fueron identificadas por el 
color del pelaje, la longitud de la cola y del cuerpo y otras características específicas (Ojeda 















Figura 3.1. Imagen satelital mostrando la ubicación de las seis localizaciones donde fueron delimitadas 
las transectas (puntos amarillos) perpendiculares a los bordes entre el área protegida (Reserva MaB 













Figura 3.2. Diseño de muestreo desde los bordes entre el área protegida y los campos con ganadería 
aledaños. (a) Esquema que representa las distancias desde los bordes abiertos no pavimentados 
(límites) y hacia el interior de las áreas (0 m, 100 m y 300 m; n de repeticiones= 6, n estaciones 
totales= 36). (b) Diagrama mostrando la ubicación de las estaciones de muestreo, trampas cámara 
sobre árboles focales de Prosopis (siluetas de árboles) y trampas de captura viva (rectángulos grises; 
25 trampas por distancia en intervalos de 10 m) en cada distancia considerada (0 m, 100 m y 300 m) 
desde el borde y hacia el interior de las áreas.  
 
 
3.3.2 Estructura del hábitat 
 
Para describir la estructura del hábitat en cada distancia a través del borde entre el área 
protegida y los campos con ganadería, se utilizaron 25 cuadrados de 4 m2 (n= 900) 
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coincidentes con las trampas de captura viva. Los cuadrados se ubicaron cada 10 m, a partir 
de cada árbol focal de Prosopis, y a lo largo de una transecta lineal de 250 m de longitud 
perpendicular a la transecta de distancias (número de transectas totales = 36). Dentro de cada 
cuadrado, se cuantificó la cobertura de árboles, arbustos, gramíneas, mantillo y suelo desnudo. 
Se estimó la proporción de cada tipo de cobertura dividiéndola por la suma de la cobertura 
total registrada en cada cuadrado. 
 
3.3.3 Análisis estadístico de los datos 
 
Para describir la estructura de la vegetación a través del límite entre los sitios protegidos y con 
ganadería (Cadenasso y Pickett 2000; Kollmann y Buschor 2002), se utilizó la prueba no 
paramétrica de Mann-Whitney para comparar la cobertura de las variables de hábitat entre los 
usos de la tierra (área protegida y campos con ganadería) y la prueba de Kruskal-Wallis, con 
la prueba post-hoc de Wilcox con corrección de Holm (p <0,05), para comparar la cobertura 
de las variables de hábitat entre las distancias dentro de cada uno de los usos de la tierra y 
entre las clases de distancia a lo largo del borde (Zar 1996). 
Se analizó si la abundancia total de mamíferos pequeños y el número de visitas y de 
frutos removidos variaban con las diferentes distancias desde el borde y hacia el interior de 
los sitios. Debido a que las variables respuesta de los modelos corresponden a conteos (tanto 
de abundancia como de interacción), se realizaron modelos mixtos cero-inflados con 
estructura de distribución de errores de tipo Poisson (Zeileis et al. 2008; Zuur et al. 2009). El 
signo de los parámetros con efectos significativos se utilizó para interpretar los resultados 
(McCulloch y Searle 2001; Bolker et al. 2009). 
Por un lado, para examinar si la abundancia total de mamíferos variaba con la 
distancia y con las diferentes variables locales de hábitat, se construyó un modelo 
considerando los tipos de usos de la tierra (con dos niveles: área protegida y campos con 
ganadería), distancias (con tres niveles: 0 m, 100 m y 300 m) y todas las variables de hábitat 
(coberturas de árboles, arbustos, gramíneas, suelo desnudo y mantillo) como variables 
explicativas. Se construyeron modelos con diferentes combinaciones de variables de hábitat y 
se seleccionó el modelo con el menor valor de AIC (Akaike Information Criterion, Akaike 
1981). Antes de ajustar los modelos, se comprobó la colinealidad entre las variables de hábitat 
y como ninguno de los pares de correlación obtenidos tenían una magnitud mayor a ± 0.5 
(Booth et al. 1994; Zar 1996), todas las variables fueron incluidas en el modelo. Debido a la 
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estructura jerárquica del diseño experimental, se construyeron modelos mixtos anidando las 
líneas de trampeo en las distancias y las trampas en las líneas de trampeo (McCulloch y Searle 
2001). Para la especie de roedor generalista y más abundante, Graomys griseoflavus, se 
construyeron modelos separados, evaluando los efectos de la distancia y las variables de 
hábitat en su abundancia. 
Por otro lado, se ajustaron modelos mixtos para comparar tanto el número de frutos 
de Prosopis removidos como el número de visitas a los árboles por las especies de mamíferos 
(variables respuesta) entre las distancias a través del borde. Las variables explicativas 
utilizadas en los modelos fueron: distancia desde el borde y especies de mamíferos (con 
cuatro niveles, Microcavia australis, Lycalopex griseus, Graomys griseoflavus y Akodon 
dolores). También se analizó la interacción entre la distancia y las especies de mamíferos. 
Para representar la estructura jerárquica del diseño de muestreo, se construyeron los modelos 
mixtos anidando las réplicas de las trampas cámara en las diferentes distancias y los eventos 
de reposición de frutos en las réplicas de trampas cámara (McCullogh y Searle 2001). Se 
confeccionaron modelos mixtos cero-inflados para cada una de las cuatro especies que 
removieron el mayor número de frutos y que presentaron el mayor número de visitas a los 
árboles. Debido al bajo tamaño de las muestras no se ajustaron modelos separados para las 
otras especies de fugívoros registradas en las trampas cámara (ver Tabla 3.4).  
Para comparar el número de frutos removidos por las cuatro especies de mamíferos, 
se construyeron modelos estadísticos separados utilizando como variables explicativas las 
distancias desde el borde y las variables de hábitat (cobertura de árboles, arbustos, gramíneas 
y suelo desnudo expresados como proporciones). Para la construcción de estos modelos se 
comprobó la colinealidad entre las variables de hábitats, y no fueron incluidos en los modelos 
aquellos pares de correlación con una magnitud mayor a ± 0.5 (Booth et al. 1994; Zar 1996). 
Todos los análisis y gráficos se realizaron utilizando el programa R, v. 3.2.5 y v. 
3.4.1 (R Development Core Team 2016, 2017). Se utilizaron la función kruskal.test de la 
librería stats para realizar los análisis de estructura de hábitat y la función zeroinfl de la 
librería pscl para la construcción de los modelos cero-inflados (Zeileis et al. 2008). 
Además, para representar el número de detecciones independientes de cada especie 
de mamífero registrado por las trampas cámara se usó la función detectionMaps del paquete 
camtrapR (Niedballa et al. 2016). Al graficar mapas de registros de especies, esta función 
permite una clara visualización de las detecciones de las especies en las diferentes estaciones 
de trampas cámara. Los mapas de detección se construyeron considerando la ubicación 
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espacial de cada trampa cámara y el número total de detecciones independientes por especie 
en cada cámara (número de visitas). La función detectionMaps utiliza dos entradas de datos, 
denominadas recordTable y CTtable. La primera incluye principalmente los datos de registros 







La cobertura de gramíneas, árboles y mantillo difirió entre cada uso de la tierra (U= 21,16, n= 
450, p= 0,02; U= 19,1, n= 450, p= 0,0002; U= 21,56, n= 450, p= 0,0009, respectivamente). 
La cobertura de gramíneas en el área protegida disminuyó desde el borde y hacia el interior 
del área y en los campos ganaderos aumentó desde el borde y hacia el interior. La cobertura 
de los árboles mostró una tendencia opuesta a la de la cobertura de gramíneas, aumentando en 
el área protegida desde el borde y hacia el interior del área y disminuyendo en los campos 
ganaderos desde el borde y hacia el interior, aunque las diferencias significativas en cobertura 
se registraron solamente entre distancias dentro del área protegida (ver debajo). La cobertura 
de mantillo siguió un mismo patrón de cobertura en ambos lados del borde, con la mayor 
cobertura en las distancias intermedias (100 m, Figura 3.3). La proporción de suelo desnudo 
fue mayor en los campos ganaderos que en el área protegida (Tabla 3.1). La cobertura de 
todas las variables de hábitat medidas difirió entre las distancias a través del borde. La 
proporción de suelo desnudo (HAP= 13,24, p= 0,0013; HCg= 62,29, p< 0,0001) y la cobertura 
de mantillo (HAP = 16,92, p= 0,0002; HCg = 13,21, p= 0,0013) fueron diferentes entre las 
distancias en ambos usos de la tierra, mientras que la cobertura de árboles difirió entre las 
distancias sólo en el área protegida (HAP= 6,22, p= 0,003; HCg= 3,92, p= 0,06; Tabla 3.1).  
Un total de 242 individuos pertenecientes a cinco especies fueron capturados 
durante las 3.600 noches- trampa (Tabla 3.2). Solamente el 1,65% del número total de 
individuos fue recapturado (4 recapturas de un total de 242 individuos) en distancias a ambos 
lados del borde, lo que indica una muy baja frecuencia de cruce de los mamíferos pequeños 
entre las áreas bajo diferentes usos de la tierra (Tabla 3.2). El número de individuos 
recapturados entre las distancias dentro de cada área fue también notablemente bajo, con una 
sola recaptura, de G. griseoflavus, entre los 100 m y 300 m dentro del área protegida.  
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En general, cada especie presentó una respuesta diferente a la distancia. Para G. 
griseoflavus, la especie más abundante del ensamble, su mayor abundancia se registró a los 
100 m dentro del área protegida, mientras que A. dolores fue más abundante lejos del borde y 
dentro de los campos con ganadería. Por otro lado, Eligmodontia typus mostró abundancias 
similares a ambos lados del borde, aunque ligeramente más altas (no estadísticamente 
significativas) en distancias más cercanas al borde. Calomys musculinus fue más abundante a 
los 300 m dentro del área protegida y Thylamys pallidior mostró una mayor abundancia 
dentro de los campos con ganadería, aunque distribuida homogéneamente a lo largo de las 
distancias (Tabla 3.2). A los 100 m dentro del área protegida se registró el mayor número de 
capturas (Tabla 3.2). Los modelos mostraron que el suelo desnudo y el mantillo fueron las 
variables de hábitat que mejor explicaron la abundancia total de mamíferos pequeños a través 
del borde (z = -3,56, p <0,0001; z = -1,5, p = 0,009, respectivamente; Tabla 3.3). El modelo a 
nivel de especie indicó que la abundancia de G. griseoflavus disminuyó con la distancia hacia 
el interior de los campos con ganadería, siendo el aumento en la proporción de suelo desnudo 
la variable que mejor explicó esta respuesta (z = -3,03, p = 0,0003; Tabla 3.3). 
El número de eventos de reposición de frutos no difirió entre las áreas con diferentes 
usos de la tierra (U = 349, n = 18, p = 0,56) ni entre las distancias a través del borde (H = 
1,30, n = 6, p = 0,45; H = 3,03, n = 6, p = 0,13). Se obtuvieron un total de 21.045 fotografías, 
en las cuales se registraron 11 especies de mamíferos nativos terrestres, cuatro especies sólo 
visitaron los árboles de Prosopis sin remover frutos, mientras que siete especies removieron 
frutos de Prosopis (Tabla 3.4). 
Tres de las especies capturadas con las trampas Sherman fueron detectadas por las 
trampas cámara removiendo frutos de Prosopis (G. griseoflavus, A. dolores y C. musculinus; 
Tabla 3.4). El número total de frutos removidos por los mamíferos difirió entre las distancias 
(z= -4,57, p <0,0001). Además, los modelos mostraron diferencias en el número de frutos 
removidos por las especies, con M. australis y L. griseus removiendo el mayor número de 
frutos (Tabla 3.5). La interacción entre la distancia y las especies de mamíferos también fue 
significativa. Microcavia australis removió el mayor número de frutos de Prosopis en las 
distancias de 0 m, L. griseus removió el mayor número de frutos en la distancia de 100 m 
dentro de los campos con ganadería, G. griseoflavus en la distancia 100 m dentro del área 
protegida y en la distancia 300 m de los campos con ganadería y A. dolores removió el mayor 
número de frutos a los 300 m de los campos con ganadería (Figura 3.5). El número de frutos 
removidos por M. australis estuvo relacionado positivamente con el suelo desnudo, la 
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cobertura de arbustos y gramíneas (z = 1,29, p = 0,004; z = 1,27, p = 0,02; z = 1,28, p = 0,01, 
respectivamente). En cambio, la remoción por L. griseus estuvo relacionada negativamente 
con la variable suelo desnudo, y las coberturas de arbustos y gramíneas (z = -9,58, p <0,0001; 
z = -8,36, p <0,0001; z = -7,64, p <0,0001, respectivamente). El número de frutos de Prosopis 
removidos por G. griseoflavus, sólo fue explicado por la cobertura de árboles (z = 3,37, p = 
0,001). Contrariamente a lo que se encontró para las otras especies de mamíferos, ninguna de 
las variables del hábitat explicó significativamente el número de frutos removidos por A. 
dolores. De acuerdo a la frecuencia de las interacciones, el número de visitas de las especies 
de mamíferos a los árboles de P. flexuosa varió con las distancias (z = -8,47, p <0,0001) y con 
las especies de frugívoros. Microcavia australis, seguido por G. griseoflavus, fueron los 




Tabla 3.1. Coberturas de variables de hábitat y comparaciones de Kruskal-Wallis a través del borde 
entre el área protegida y los campos con ganadería en diferentes distancias (0 m, 100 m y 300 m) 
desde el borde y hacia el interior de las áreas. Los datos son medias ± 1 error estándar (EE) 





Área Protegida Campos con ganadería Test de Kruskal 




Árbol 0,03±0,01 0,04±0,01 0,08±0,01 0,11±1 0,09±1 0,05±1 29,89 <0,0001 






























Figura 3.3. Coberturas de variables de hábitat (árboles, arbustos, gramíneas, suelo desnudo y mantillo) 
en las diferentes distancias (0m, 100m y 300m) desde los bordes que separan el área protegida y los 
campos con ganadería. Los datos son medias ± EE representados como proporciones.  
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Tabla 3.2. Número total de capturas para cada especie entre el área protegida y los campos con 
ganadería a tres diferentes distancias (0 m, 100m y 300 m) desde el borde y hacia el interior de las 
áreas, y número de recapturas de un mismo individuo hacia ambos lados del borde. 
 
 
Especies de roedores Capturas 
totales 
Área Protegida Campos con 
ganadería 
N° recapturas a 
ambos lados 




100m 300m  
Graomys griseoflavus 136 25 46 20 22 14 9 1 
Akodon dolores 41 3 6 10 3 3 16 0 
Eligmodontia typus 33 8 3 7 9 1 5 3 
Calomys musculinus 17 3 3 7 1 3 0 0 
Thylamys pallidior 15 0 1 2 5 4 3 0 
Total 242 39 59 46 40 25 33 4 
 


















Figura 3.4. Capturas de mamíferos pequeños por noche-trampa en diferentes distancias (0m, 100m y 
300m) desde el borde y hacia el interior del área protegida y los campos con ganadería. Los datos son 
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Tabla 3.3. Resultados de modelos mixtos cero-inflados con estructura de errores de tipo Poisson 
analizando la abundancia total de mamíferos pequeños y la abundancia de Graomys griseoflavus en 
diferentes distancias (0 m, 100 m y 300 m) desde el borde y hacia el interior del área protegida y los 
campos con ganadería y en función de variables de hábitat. AP = área protegida; Cg = campos con 
ganadería. EE: error estándar.  
 
 
Modelo ajustado Efecto Estimado EE Valor z Valor p 
Abundancia total 
Intercepto 0.75 0.34 2.17 0.02 
AP 0m -0.93 0.45 -2.07 0.03 
AP 300m -0.97 0.5 -1.94 0.05 
Cg 0m -1.47 0.46 -3.2 0.001 
Cg 100m -1.67 0.49 -3.38 0.0007 
Cg300m -1.14 0.51 -2.23 0.02 
suelo desnudo -3.56 0.64 -5.49 <0.0001 
mantillo -1.5 0.57 -2.6 0.009 
Abundancia de G. griseoflavus  
Intercepto 0.25 0.38 0.66 0.5 
AP 0m -1.47 0.54 -2.69 0.007 
AP 300m -1.11 0.63 -1.76 0.07 
Cg 0m -1.86 0.55 -3.37 0.0007 
Cg 100m -2.28 0.62 -3.64 0.0002 
Cg 300m -1.86 0.72 -2.57 0.009 
suelo desnudo -3.03 0.84 -3.6 0.0003 







M. Florencia Miguel, Tesis Doctoral                                                                   Interacción planta-frugívoros desde los bordes 
65 
 
Tabla 3.4. Lista de especies registradas por las trampas cámara (sin diferenciar entre los sitios 
muestreados). Algunas especies removieron frutos de Prosopis (R), mientras que otras sólo visitaron 
los árboles (V). Los datos son medias ± EE del total de frutos removidos, visitas a los árboles y el 





Especies de mamíferos Frutos removidos Visitas 
N° de árboles 
visitados 
  Microcavia australis 29.64 ± 4.84 58.78 ± 11.87 26 
  Lycalopex griseus 18.06 ± 3.82 18.83 ± 4.10 19 
  Graomys griseoflavus 13.94 ± 2.60 34.53 ± 4.40 35 
R Akodon dolores 4.78 ± 1.59 6.50 ± 1.83 17 
  Conepatus chinga 0.47 ± 0.37 0.78 ± 0.45 6 
  Chaetophractus vellerosus 0.33 ± 0.31 0.31 ± 0.20 5 
  Calomys musculinus 0.03 ± 0.03 0.06 ± 0.06 1 
V 
Galictis cuja 0 0.03 ± 0.03 1 
Leopardus geoffroyi 0 0.08 ± 0.06 2 
Thylamys pallidior 0 0.14 ± 0.07 4 
Dolichotis patagonum 0 0.03 ± 0.03 1 





























Figura 3.5. Número de frutos de Prosopis flexuosa removidos a través del borde entre el área protegida 
y los campos con ganadería a 0 m, 100 m y 300 m desde el borde y hacia el interior de ambos tipos de 
uso de la tierra. Los diferentes paneles representan los frutos removidos por (a) Microcavia australis, 
(b) Lycalopex griseus, (c) Graomys griseoflavus y (d) Akodon dolores. Los datos son medias ± EE. 
Las diferencias en el número de frutos removidos por las especies a través de todas las distancias 
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Tabla 3.5. Resultados de modelos mixtos cero-inflados con estructura de errores de tipo Poisson 
analizando si el número de frutos de Prosopis removidos y el número de visitas a los árboles difieren 
entre las distancias (0m, 100m y 300m) y entre las especies de mamíferos (con cuatro niveles, M. 









Intercepto 4.49 0.1 36.8 <0.0001 
Distancia -0.0014 0.0003 -4.57 <0.0001 
Microcavia australis 0.52 0.1 4.9 <0.0001 
Lycalopex griseus -0.17799 0.10594 -1.68 0.09 
Graomys griseoflavus -3.37285 0.47047 -7.169 <0.0001 
Akodon dolores -3.99812 0.8216 -4.866 <0.0001 
Distancia * Microcavia australis -0.0009 0.0002 -3.87 0.0001 
Distancia* Lycalopex griseus 0.0006 0.0002 2.31 0.02 
Distancia * Graomys griseoflavus -0.0006 0.0002 -2.31 0.02 
Distancia * Akodon dolores 0.0009 0.0003 2.48 0.01 
No. visitas ~ 
distancias * 
especies 
Intercepto 5.38 0.09 58.9 <0.0001 
Distancia -0.002 0.0002 -8.47 <0.0001 
Microcavia australis 0.99 0.07 14.3 <0.0001 
Lycalopex griseus -1.44 0.11 -13.6 <0.0001 
Graomys griseoflavus -0.95 0.07 -13.72 <0.0001 
Akodon dolores -2.18 0.12 -18 <0.0001 
Distancia * Microcavia australis -0.0004 0.0002 -2.39 0.01 
Distancia * Lycalopex griseus 0.001 0.0002 5.82 <0.0001 
Distancia * Graomys griseoflavus 0.0002 0.0002 0.80 0.42 
Distancia * Akodon dolores 0.002 0.0003 5.76 <0.0001 


















Figura 3.6. Mapas de detección de especies de frugívoros (usando la function detectionMaps de la 
librería camtrapR; Niedballa et al. 2016). Los gráficos representan el número de detecciones 
independientes de las especies de mamíferos en las trampas cámara. Las especies son (a) Microcavia 
australis, (b) Lycalopex griseus, (c) Graomys griseoflavus y (d) Akodon dolores. Cada uno de los 
círculos blancos representa una estación de trampa cámara en cada una de las distancias consideradas 















En el presente estudio se encontró que la abundancia de roedores de tamaño corporal pequeño 
y los componentes cuantitativos de la dispersión de semillas, el número de frutos de Prosopis 
removidos y el número de visitas a los árboles, varían con la distancia desde el borde entre el 
área protegida y los sitios no protegidos y también con las especies de animales frugívoros. 
Además, se registraron cambios en la cobertura del hábitat entre las clases de distancia desde 
el borde que explicaron la abundancia de los mamíferos pequeños y las interacciones de los 
frugívoros con los árboles focales.  
Los bordes entre diferentes usos de la tierra pueden ser percibidos de manera 
diferente por las especies de mamíferos, dependiendo de las características propias de las 
especies, del tipo y la calidad de las áreas que los bordes separan y de las características de los 
propios bordes (Lidicker y Peterson 1999). El ensamble de frugívoros en este trabajo varía 
desde roedores de tamaño pequeño hasta carnívoros medianos, lo que implica un conjunto de 
especies con una percepción diferente de la escala de paisaje (Tabeni et al. 2007). Esto puede 
explicar que se haya encontrado un efecto significativo de la distancia al borde sobre el 
número de frutos removidos y las visitas a los árboles que realiza cada especie de mamífero. 
Así, mientras los mamíferos de tamaño mediano, como M. australis y L. griseus, removieron 
un mayor número de frutos en distancias más próximas a la zona de contacto entre las áreas 
protegidas y no protegidas, los pequeños mamíferos como A. dolores y G. griseoflavus lo 
hicieron en distancias más alejadas del borde. Entre los animales removedores, M. australis 
fue la especie responsable del mayor número de frutos removidos y también el visitante más 
frecuente de los árboles de P. flexuosa, lo cual podría estar indicando la importancia de este 
almacenador de semillas en la dispersión efectiva de semillas (Campos et al. 2017) en áreas 
de borde entre sitios bajo diferente uso de la tierra. 
Además, se registraron cuatro especies de mamíferos con un número menor de 
interacciones (D. patagonum, G. cuja, L. geoffroyi y T. pallidior). Dolichotis patagonum es 
reconocida como un agente mutualista de P. flexuosa (Campos y Ojeda 1997), sin embargo, 
esta especie solamente visitó a un único árbol y no removió frutos de Prosopis durante sus 
visitas en los experimentos. Para las otras tres especies, no existe aún información disponible 
sobre los posibles resultados de su interacción con los frutos de Prosopis. Las dietas de G. 
cuja, L. geoffroyi y T. pallidior consisten principalmente en especies de vertebrados y 
M. Florencia Miguel, Tesis Doctoral                                                                   Interacción planta-frugívoros desde los bordes 
70 
 
artrópodos (Albanese et al. 2011; Helgen y Schiaffini 2016), lo que probablemente explica 
que no hayan removido frutos durante sus visitas a los árboles. 
El conjunto de animales frugívoros de Prosopis también está compuesto por 
especies que pueden actuar como depredadores de semillas, lo que implica que sus 
interacciones son a menudo no mutualistas. Por ejemplo, G. griseoflavus y A. dolores 
principalmente consumen las semillas de Prosopis (Giannoni et al. 2013), pero pueden actuar 
eventualmente como dispersores de semillas. Existe una amplia evidencia de que la 
depredación de semillas por mamíferos pequeños aumenta en sitios con alta cobertura de 
vegetación del estrato bajo porque en ese tipo de hábitat se reduce su riesgo de depredación 
(Hulme 1998; Taraborelli et al. 2009; Kollmann y Buschor 2002; Spencer et al. 2014). En este 
trabajo se demostró que la estructura del hábitat cercana a los bordes parece no ser favorable 
para la ocupación por roedores pequeños los cuales prefieren sitios con mayor cobertura de 
gramíneas y arbustos (Tabeni y Ojeda 2003, 2005; Corbalán 2006). De acuerdo con esto, se 
observó que estas especies removieron un menor número de frutos de Prosopis en las 
distancias más cercanas al borde (0 m). En el capítulo II de esta Tesis se encontró que los 
roedores pequeños remueven mayor cantidad de semillas de Prosopis dentro del área 
protegida que dentro de las tierras adyacentes con ganadería (Miguel et al. 2017). Y cuando la 
remoción por los roedores pequeños ocurre en las áreas ganaderas, ésta aumenta hacia el 
interior, debido probablemente a la alta cobertura de gramíneas que presentan algunos parches 
remanentes menos pastoreados (Driscoll et al. 2013).  
El patrón de remoción de frutos de Prosopis por los mamíferos pequeños siguió el 
patrón encontrado para su abundancia en las distintas distancias desde el borde. Es decir, en 
general la remoción de frutos y la abundancia de los mamíferos pequeños decrecieron desde 
el interior del área protegida hacia los campos ganaderos. Si se evalúan estos resultados en el 
contexto clásico de restauración (Corlett 2016), y considerando que se trata de especies 
nativas, el aumento de su abundancia hacia el área protegida podría ser interpretado como un 
indicador de éxito en la restauración del área protegida. Sin embargo, si se incluye un aspecto 
funcional en la interpretación de estos resultados, la mayor abundancia de algunas especies de 
roedores pequeños (como por ejemplo G. griseoflavus) indica una mayor probabilidad de 
depredación de semillas de P. flexuosa, una especie de árbol clave en los ecosistemas áridos 
del Monte (Álvarez y Villagra 2009). No obstante, se requieren estudios posteriores 
evaluando el porcentaje de depredación y la posible dispersión eventual de semillas por parte 
de los roedores pequeños.  
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La disminución en la cobertura de herbáceas e incremento en el porcentaje de suelo 
desnudo debido al pastoreo en los campos con ganadería afecta la capacidad de dispersión de 
los animales nativos debido a que aumenta su riesgo de depredación (Tabeni y Ojeda 2003). 
En concordancia con estos resultados previos, aquí se encontró que la abundancia de los 
mamíferos pequeños se ve negativamente afectada por el creciente aumento en la proporción 
de suelo desnudo cruzando el borde hacia los campos con ganadería. Sumado a esto, el 
número bajo de recapturas de individuos en uno y otro lado del borde podría sugerir una baja 
conectividad entre el área protegida y los campos con ganadería adyacentes pasando a través 
de sus bordes.  
Por otro lado, considerando mamíferos de mayor tamaño corporal, algunos estudios 
muestran que los caminos abiertos no pavimentados pueden tener un efecto positivo en los 
procesos de dispersión de semillas mediados por mamíferos (Suárez-Esteban et al. 2013), ya 
que los animales los utilizan y así diseminan semillas viables a lo largo de los caminos y en 
sus márgenes. En este estudio se encontró que M. australis remueve un mayor número de 
frutos de Prosopis en distancias más cercanas al borde, y que el número de frutos removidos 
por L. griseus aumentó desde el borde hacia el interior de los campos con ganadería. Ambas 
especies de mamíferos dispersan semillas de Prosopis mediante diferentes estrategias. Por un 
lado, se reconoce a M. australis como un almacenador de semillas el cual almacena las 
semillas en pequeños cúmulos en el suelo para su consumo futuro (Campos et al. 2017). Por 
otro lado, L. griseus dispersa las semillas mediante endozoocoria (Campos y Ojeda 1997), es 
decir que ingiere los frutos enteros para luego defecar las semillas viables (Janzen 1983; 
Jordano 2000; Forget y Cuijpers 2008). Los resultados de este trabajo son apoyados por la 
variación ya conocida en las preferencias de hábitat de las especies. Por un lado, para M. 
australis se encontró una asociación con el suelo desnudo, lo cual es confirmado por estudios 
previos que describen una preferencia de esta especie por espacios abiertos para construir sus 
colonias, debajo de una estructura arbórea de tipo “paraguas” (Tognelli et al. 1995). Mientras 
que L. griseus es una especie generalista que puede seleccionar caminos abiertos para 
moverse entre sitios y buscar alimentos (López- Bao y González-Varo 2011; Rost et al. 2012; 
Suárez- Esteban et al. 2013). 
La inclusión de la dispersión de semillas (en todas sus etapas, desde la interacción 
de los animales con las plantas hasta la deposición y germinación de semillas y el crecimiento 
de las plántulas; Schupp et al. 2017) en las prácticas de restauración de ambientes es crucial 
debido a que este proceso interviene en el mantenimiento de las poblaciones de plantas y 
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permite la colonización de nuevos hábitats y la migración en respuesta a cambios globales 
(Nathan 2006; Howe 2016). De acuerdo con los resultados aquí presentados, M. australis y L. 
griseus podrían actuar como importantes conectores entre el área protegida y el paisaje 
circundante no protegido. Sin embargo, la contribución de ambas especies a la conectividad 
funcional de los sitios podría estar ocurriendo a diferentes escalas espaciales, debido a las 
diferencias en el tamaño corporal y a la capacidad de movimiento de las especies (Correa 
Cortes y Uriarte 2012). Por lo tanto, debido al tamaño corporal más pequeño de M. australis 
en comparación con L. griseus, la primera especie podría estar actuando a una menor escala 
espacial (Campos et al. 2017) y manteniendo las poblaciones de P. flexuosa. En tanto que L. 
griseus podría actuar a una escala espacial mayor, moviendo las semillas de Prosopis a través 
del paisaje, considerando su mayor capacidad de movimiento (Jiménez et al. 2008). No 
obstante, para explicar completamente la conectividad funcional mediada por estos mamíferos 
a través del flujo genético de semillas, se requieren más investigaciones sobre la lluvia de 
semillas (Nathan y Muller-Landau 2000) entre el área protegida y los sitios con ganadería. 
Aunque en este trabajo no se haya evaluado el movimiento de los animales entre los sitios, el 
alambrado que los separan no debería interferir en el movimiento de las especies nativas 
(considerando su tamaño corporal) entre el área protegida y los campos con ganadería 
adyacentes. 
En síntesis, la disminución en abundancia de los mamíferos pequeños a través del 
borde y hacia los campos con ganadería indicaría una baja conectividad entre la reserva y los 
campos, pero, si incluimos el aspecto funcional, el aumento en la actividad de remoción de 
frutos por especies dispersoras de semillas a través de los bordes podría incrementar la 
conexión entre los sitios bajo diferente manejo. Los resultados de este trabajo mostraron una 
clara interacción entre la actividad funcional de los mamíferos frugívoros y las diferentes 
distancias a través del borde entre sitios. Los patrones encontrados pueden explicarse por 
cambios en la estructura de la vegetación desde el interior de las áreas y hacia los límites, 
debido a que los ambientes evaluados aquí corresponden a bosques continuos y no 
contrastantes (Fahrig 2007), y por las diferentes respuestas de las especies a estos cambios 
fisonómicos en la vegetación de acuerdo a sus preferencias de hábitat. Los mamíferos 
dispersores de semillas podrían, a su vez, promover la conectividad funcional de sitios 
manejados de forma diferente moviendo semillas (genes) a través de sus límites a diferentes 
escalas espaciales, y contribuyendo efectivamente al reclutamiento de nuevas plantas. No 
obstante, aún resta evaluar el efecto demográfico de los depredadores de semillas sobre las 
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poblaciones de P. flexuosa. El estudio de los límites entre las áreas protegidas y los paisajes 
antrópicos circundantes bajo un enfoque funcional complementa la evaluación de la 
abundancia de las poblaciones y ayuda a determinar cuán conectadas están las áreas 
protegidas. De esta manera, se puede evaluar el papel de las áreas protegidas como sitios 
destinados a la conservación de la biodiversidad y de las funciones brindadas por los 
ecosistemas.






Efectos contexto-dependientes y antrópicos sobre redes 







* Miguel M. F., Jordano P., Tabeni S. y Campos C. M. (2018). Context-dependency and 
anthropogenic effects on individual plant-frugivore networks. Oikos, 127: 1045- 1059. 
* Premio Christopher Miller 2018 otorgado por la Neotropical Grassland Conservancy (NGC), 
EE.UU. 
 




4.1 Resumen  
 
Las actividades antrópicas, como el pastoreo por animales domésticos, son consideradas 
impulsoras de cambios ambientales que pueden influir en la estructura de las redes de 
interacción. El estudio de redes basadas en individuos permite evaluar cómo los patrones de 
interacción a nivel de especie emergen a partir de los modos de interacción entre los 
individuos en las poblaciones. Particularmente, los modelos exponenciales de gráficos 
aleatorios (ERGM, por su sigla en inglés Exponential Random Graph Models) examinan la 
estructura global de las redes al permitir la inclusión de propiedades específicas de los nodos 
(es decir las partes que interactúan) en forma de variables explicativas. En este capítulo se 
evalúa la estructura de redes individuales de interacción planta-frugívoros y las variables 
ecológicas que influyen en el modo de interacción entre las plantas individuales y los 
frugívoros en sitios bajo diferentes usos de la tierra (sitios pastoreados vs. sitios no 
pastoreados). Se cuantificó el número de visitas, la cantidad de frutos removidos por visita y 
el efecto total de las interacciones entre los frugívoros y cada árbol individual. Además, se 
midió un conjunto de variables ecológicas a escala individual, de microhábitat, de vecindario 
y de hábitat que pueden influenciar las redes en las dos condiciones de manejo. Las redes de 
interacción en ambas condiciones fueron significativamente modulares, y el número de 
módulos fue mayor en la red de las áreas pastoreadas. Se encontró que las redes de interacción 
se estructuran por rasgos individuales de los árboles, por el microhábitat debajo del dosel 
arbóreo y también se vieron afectadas por la estructura del hábitat. El vecindario que rodea a 
cada planta individual influenció las interacciones planta-frugívoros solamente en los árboles 
de los sitios pastoreados. En base a los resultados obtenidos, se concluye que los usos de la 
tierra influyen sobre los patrones topológicos de las redes y sobre las visitas de los frugívoros 
a los árboles mediante la modificación del hábitat y de los rasgos ecológicos que subyacen a 














Las interacciones ecológicas de tipo mutualista, antagonista y comensalista están 
influenciadas por las variables bióticas y abióticas del contexto en el que ocurren (Bronstein 
2015). Generalmente las interacciones entre especies están incluidas en redes muy diversas, 
por lo tanto, es crucial evaluar cómo las características de las especies que interactúan (nodos) 
influyen en el número y en la intensidad de las interacciones (enlaces) conduciendo a distintos 
modos de interacción (Rodríguez-Rodríguez et al. 2017) y, finalmente, determinando la 
estructura global de las redes.  
El estudio de las redes ecológicas de interacción surge como una forma de estudiar 
comunidades complejas y también como una herramienta para comparar sistemas de 
interacción en ambientes diferentes (Bascompte y Jordano 2014). En particular, las redes 
bipartitas representan múltiples especies de plantas y animales, denominados nodos, que 
interactúan entre sí y están conectadas mediante enlaces (Bascompte et al. 2006). Estos 
enlaces a nivel de especies surgen de la forma en que las interacciones ecológicas se 
organizan entre los individuos dentro de redes individuales (por ejemplo, interacciones entre 
plantas individuales y polinizadores, Carlo et al. 2007; Valverde et al. 2016; Rodríguez-
Rodríguez et al. 2017). En este contexto, las variaciones intraespecíficas pueden afectar a los 
procesos ecológicos a diferentes escalas de organización biológica (Bolnick et al. 2011). Por 
lo tanto, el interés por el estudio de la estructura de las interacciones ecológicas a nivel 
individual ha aumentado (Dupont et al. 2010; Gómez y Perfectti 2012; Cantor et al. 2013; Tur 
et al. 2014), especialmente en interacciones planta-polinizador (Olesen et al. 2007; Bosch et 
al. 2009; Valverde et al. 2016; Rodríguez-Rodríguez et al. 2017).  
Las propiedades topológicas de las redes, como el anidamiento (es decir, cuando los 
especialistas interactúan con subconjuntos de especies con las cuales interactúan los 
generalistas; Bascompte y Jordano 2007) y la modularidad (es decir, la tendencia de una red a 
organizarse en subconjuntos de nodos altamente interconectados entre sí y menos conectados 
con otros nodos; Olesen et al. 2007) son índices útiles para describir la arquitectura de las 
redes de interacción (Dormann et al. 2009; Bascompte y Jordano 2014) y también para 
comparar múltiples redes entre comunidades (Jordano et al. 2003). Sin embargo, estos 
patrones topológicos, estudiados principalmente a nivel de especie, surgen de los patrones de 
interacción entre los individuos, dado que la variación de los rasgos individuales (por 
ejemplo, el número de flores y frutos producidos) podría dar forma a la estructura de las 




interacciones ecológicas a nivel de especies (Tur et al. 2014). Sin embargo, aún resulta un 
desafío predecir los patrones de interacción generales a partir de los rasgos de las especies que 
interactúan a través de modelos adecuados que permitan evaluar la influencia de los rasgos 
intrínsecos y extrínsecos de los nodos sobre la topología de las redes de interacción. 
Las interacciones ecológicas no son estáticas, sino que la intensidad y el resultado 
funcional de las mismas pueden variar en el tiempo y en el espacio (dependencia del contexto 
de las interacciones; Chamberlain et al. 2014). En particular, las interacciones planta-
polinizador y planta-frugívoro dependen en gran medida del contexto (Carlo 2005; Carlo y 
Yang 2011; Rodríguez-Rodríguez et al. 2017), principalmente porque implican interacciones 
poco especializadas entre especies (Schleuning et al. 2012). Uno de los principales impulsores 
de la variación del contexto en que ocurren las redes de interacción pueden ser las 
perturbaciones antrópicas, como la introducción de especies exóticas y los cambios en los 
usos de la tierra, debido a que modifican los hábitats naturales y la abundancia de las 
poblaciones (Tylianakis et al. 2008; Dirzo et al. 2014; Potts et al. 2016; Vanbergen et al. 
2017). Los cambios antrópicos que ocurren a distintas escalas espaciales pueden provocar 
cambios en los ensambles de especies mutualistas impactando así en los resultados de las 
interacciones (Tscharntke et al. 2012). Estas influencias pueden evaluarse adecuadamente 
dentro de redes de interacción complejas con la ayuda de modelos lineales generalizados 
(modelos ERGM). Estos modelos permiten incluir tanto los atributos de los nodos, es decir, 
las características o propiedades de las especies o individuos que interactúan, como así 
también la estructura completa de la red (Wasserman y Pattison 1996; Snijders et al. 2010).  
Las ciencias sociales tienen una tradición extendida en el uso de modelos para 
reconocer los correlatos que explican las interacciones entre los diferentes actores sociales 
(Saul y Filkov 2007). Estudios recientes en redes sociales han usado los modelos 
exponenciales de gráficos aleatorios (ERGM) para explicar la estructura global de las redes en 
función de las características de los nodos que interactúan (Wasserman y Pattison 1996; Wang 
et al. 2013). Al comparar la estructura de la red observada con la de las redes modeladas que 
incluyen o excluyen atributos de los nodos, se pueden determinar las causas de la distribución 
de las interacciones entre los nodos en la red (Kolaczyk y Csárdi 2014). 
El objetivo general de este capítulo es evaluar el efecto de los usos de la tierra (un 
área protegida y sitios pastoreados circundantes) y la heterogeneidad de los rasgos 
individuales de los árboles sobre la estructura y organización de las redes de interacción 
planta-frugívoros, desde un enfoque individual y con una perspectiva fitocéntrica. En 
particular, se evaluó la intensidad (estimada como el número de frutos removidos por visita) y 




la frecuencia (número de visitas) de las interacciones planta-frugívoros (Vázquez et al. 2005) 
y su dependencia del contexto a escala individual de los árboles de Prosopis flexuosa en 
distintos tipos de paisaje.  
La hipótesis de este capítulo es que las redes de interacción variarán en dos escalas, 
a escala local o individual determinada por los rasgos ecológicos de cada planta individual 
(por ejemplo, la altura de los árboles, el número de frutos producidos, la fisonomía del sitio de 
crecimiento y los efectos del vecindario; García et al. 2001; Carlo 2005; Bolnick et al. 2011), 
y en un contexto más amplio influenciado por el uso antrópico de la tierra donde tienen lugar 
las interacciones.  
Los objetivos específicos de este capítulo son: a) evaluar los patrones topológicos de 
las redes de interacción entre los árboles individuales de Prosopis y su conjunto de 
frugívoros; b) comparar los patrones topológicos de las redes en un área protegida y campos 
pastoreados; c) relacionar la variación de visitas de los frugívoros a los árboles con factores 
intrínsecos y extrínsecos de las plantas y, d) relacionar los patrones topológicos de las redes 
con las variables ecológicas que subyacen a las interacciones. 
 
 
4.3 Materiales y métodos 
 
4.3.1 Interacciones planta- frugívoros 
 
El trabajo de campo se realizó durante la temporada de fructificación de P. flexuosa en los 
años 2015 y 2017. Se trabajó en dos sitios dentro del área sin pastoreo (Reserva MaB 
Ñacuñán) y en tres campos ganaderos adyacentes (n = 4 sitios), donde se seleccionaron 
árboles adultos de P. flexuosa (diámetro a nivel del suelo > 7,5 cm; Álvarez et al. 2006). Para 
evitar la pseudoreplicación espacial, la distancia promedio entre los árboles fue de 400 m. El 
número de árboles seleccionados fue de 70 para los sitios sin ganadería y de 120 para los tres 
sitios con ganadería (n = 190 árboles). 
En cada uno de los árboles de Prosopis se colocó una trampa cámara infrarroja 
(Moultrie M-990i) a 1,5 m sobre el suelo para cuantificar el número de visitas y la cantidad de 
frutos removidos por los frugívoros en cada árbol focal. La secuencia de tres fotografías 
consecutivas de una especie se definió como un evento de visita, y la frecuencia de las 
interacciones se calculó sumando todas las visitas independientes de cada especie a cada árbol 




focal. Para determinar el número de frutos removidos por cada especie por visita, se restó la 
cantidad de frutos finales (número de frutos que quedaban después de cada visita de 
frugívoro) del número de frutos iniciales y se sumaron todos los frutos removidos por cada 
especie en cada árbol para determinar la intensidad de las interacciones.  
 
 
4.3.2 Variables de las plantas 
 
Tal como fue explicado en la sección de Materiales y métodos generales de esta Tesis (página 
28), para cada uno de los árboles se midieron una serie de variables intrínsecas y extrínsecas 
(Jordano y Schupp 2000). Las variables intrínsecas incluyen las características individuales de 
los árboles: la altura total del árbol, el número de frutos inmaduros en la copa y el número de 
frutos maduros en el suelo debajo de la copa del árbol. La cantidad de frutos en la copa y en el 
suelo fueron estimados por dos observadores que recorrieron la circunferencia de cada árbol 
de Prosopis antes de la instalación de las trampas cámara.  
Las variables extrínsecas incluyen: el número de vecinos interespecíficos e 
intraespecíficos que rodean a cada árbol focal dentro de un círculo de 10 m de radio (de aquí 
en adelante, características de vecindario); la descripción de la cobertura vegetal en el 
microhábitat debajo de la copa de cada árbol de Prosopis usando el método de Point Quadrat 
modificado (Passera et al. 1983) cada 0,3 m en cuatro transectas de 3 m de largo; y, la 
descripción del hábitat en la proximidad de cada árbol también utilizando el método de Point 
Quadrat modificado, en 100 estaciones de muestreo a lo largo de diez transectas de 50 m de 
longitud en cada sitio de muestreo (n = 1000 estaciones por sitio).  
 
 
4.3.3 Análisis estadístico de los datos 
  
4.3.3.1. Análisis de redes basadas en individuos 
 
Se construyeron redes bipartitas cuantitativas o ponderadas (ver Anexo 2, Glosario) entre los 
árboles individuales de P. flexuosa y las especies de frugívoros (es decir redes entre 
individuos y especies) para ambos usos de la tierra (sitios pastoreados y sitios no 
pastoreados), definiendo una matriz de adyacencia entre los 190 árboles ubicados en las filas 




y las especies de frugívoros en las columnas. Los elementos de la matriz fueron > 0 si hubiese 
ocurrido una interacción de tipo planta-frugívoros y cero en caso contrario (Bascompte y 
Jordano 2014).  
Para cada uno de los árboles se obtuvo el número de visitas por cada especie de 
animal (frecuencia de la interacción) y el número de frutos removidos por visita (intensidad 
de la interacción). La fuerza de la interacción (efecto total) se calculó multiplicando la 
frecuencia y la intensidad de las interacciones (Vázquez et al. 2005). Los árboles individuales 
de Prosopis y las especies de frugívoros se representaron como nodos en las redes bipartitas 
con los enlaces entre ellos representando la fuerza de las interacciones. Para la representación 
de las redes y para el análisis de los datos se eliminaron los datos de los árboles en los que 
fallaron las trampas cámara (n= 8). Además, se eliminaron de los análisis posteriores (a 
excepción de la visualización de las redes) aquellos árboles para los cuales no se registró 
interacción durante el muestreo (n= 14 y n= 9 árboles para los sitios pastoreados y sin 
pastoreo, respectivamente). 
Se utilizó la prueba de correlación no paramétrica de Spearman para comparar la 
intensidad de las interacciones de las especies de frugívoros en ambos usos de la tierra 
(ordenados de manera decreciente). Para describir y comparar la estructura de las redes de los 
sitios con y sin ganadería se estimaron tres parámetros, Modularidad (M) mediante el 
algoritmo de Beckett (Beckett 2016), Distancia de Hamming (HD) y correlación de la 
estructura de los gráficos (gscor). La modularidad es la tendencia de una red a organizarse en 
módulos o grupos, en tanto que una red modular está organizada en subconjuntos de nodos 
altamente interconectados entre sí y menos conectados a otros nodos (Olesen et al. 2007; 
Dupont et al. 2009). En este trabajo, los módulos representan grupos de árboles de Prosopis 
que comparten interacciones con especies de frugívoros. La distancia de Hamming entre dos 
gráficos de redes mide el número mínimo de sustituciones de enlaces (interacciones entre 
nodos) requeridas para convertir una red en la otra ó, dicho de otro modo, la cantidad mínima 
de adiciones y/o eliminación de enlaces que pueden transformar una red en la otra (Butts y 
Carley 2005). La congruencia en la estructura de los dos gráficos se probó mediante la 
correlación estructural de los gráficos de redes (gscor; paquete sna en R). 
La significación estadística de la Modularidad y de la distancia de Hamming se 
evaluó mediante aleatorización, es decir, en base a modelos nulos. Con 999 iteraciones para 
cada uno se comparó el valor obtenido de Modularidad y de la distancia de Hamming con los 




valores generados por aleatorización. La significancia de la distancia de Hamming para las 
dos redes observadas se obtuvo al estimar la distancia entre las redes observadas y cada una 
de las 999 versiones de las redes aleatorias. Una distancia observada por encima de un 
percentil de significancia del 95% indica una diferencia significativa en la estructura general 
de las dos redes. La estimación de la distancia de Hamming requiere redes del mismo tamaño. 
Dado que para los sitios pastoreados la muestra de árboles era más grande (n= 106) en 
comparación con los sitios sin pastoreo (n= 61), se muestrearon los datos de todos los sitios 
con pastoreo (n= 999 submuestras aleatorias sin reemplazo) en muestras aleatorias de 61 
árboles y se calculó el algoritmo de la distancia de Hamming para cada iteración. Se promedió 
la estimación de la distancia observada y se comparó su valor con el promedio de las 
aleatorizaciones totales (998.001) obtenidas durante las iteraciones. La significancia para la 
estimación del índice de correlación (gscor) también se obtuvo mediante un submuestreo 
repetido de la red más grande, similar a como se explicó anteriormente.  
Se emplearon los paquetes ggplot2 e igraph de R para la visualización de las redes 
(Csárdi y Nepusz 2006; Wickham 2009) y los paquetes bipartite y sna para el análisis y las 
comparaciones de las redes (Handcock et al. 2008; Butts 2016). 
 
4.3.3.2. Visitas de los frugívoros a las plantas 
 
 
Para evaluar la relación entre las visitas de los frugívoros y las características de las plantas, 
se realizó un análisis de correlación canónica (CCA; Borcard et al. 2011). Para ello, se 
compararon dos conjuntos de variables de la misma longitud (mismo número de filas, que 
representa el número de árboles estudiados, n= 172), en el que uno incluyó las características 
de las plantas (características del árbol, del microhábitat, del vecindario y del hábitat) 
mientras que el otro conjunto de datos correspondía a las visitas de los frugívoros a cada uno 
de los árboles. Antes de realizar el CCA, se comprobó la multicolinealidad (mediante el factor 
de inflación de la varianza, “VIF”) entre las variables predictoras, estableciendo un umbral de 
2 (utilizando el paquete VIF en R) y se excluyeron las variables redundantes. 
El análisis de correlación canónica genera pares de variables sintéticas (variables 
canónicas) mediante combinaciones lineales de los dos conjuntos de variables originales de 
manera de maximizar sus correlaciones. El análisis obtiene correlaciones canónicas (R2) entre 
las variables sintéticas que se refieren a la varianza total de los datos originales explicada por 




ellas. Para evaluar la significancia de la correlación canónica, el análisis realiza una prueba 
lambda de Wilk (λ) en la cual el valor lambda representa la varianza total no explicada por el 
modelo canónico (Nimon et al. 2010).  
Se utilizó el paquete CCA de R para realizar el análisis de correlación canónica 
(González y Déjean 2012). 
 
 
4.3.3.3. Correlatos ecológicos de las redes individuales 
 
Se construyeron modelos exponenciales de gráficos aleatorios (ERGM, Exponential random 
graph models) para analizar las variables ecológicas que explican la estructura de las redes de 
interacción en cada uso de la tierra (Kolaczyk y Csárdi 2014). Primero se corroboró la 
multicolinealidad (mediante correlación de Pearson) entre las variables predictivas y no se 
incluyeron en los modelos aquellos pares de variables con una correlación > 0,30, 
considerando un valor de p< 0,05. La estructura de un ERGM es muy similar a la de un 
modelo de regresión estándar. La presencia o ausencia de enlaces en la red (es decir, las 
interacciones entre árboles y frugívoros) es considerada como la variable respuesta en los 
modelos, mientras que las variables predictivas resultan de una combinación de estadísticas 
propias de las redes (es decir variables endógenas) y atributos de los nodos (es decir efectos 
exógenos tales como el tamaño del árbol, la densidad de vecinos, etc.).  
En su forma más simple, los modelos incluyen estadísticas que son funciones sólo 
de la estructura de la red (es decir que controlan los efectos endógenos derivados sólo del 
patrón de enlaces entre los nodos). Sin embargo, se puede esperar que la probabilidad de que 
ocurra una interacción entre dos nodos (enlace) dependa no solo de la presencia o ausencia de 
enlaces entre otros pares de nodos, sino también de los atributos propios de los nodos. Por lo 
tanto, se pueden incorporar a la especificación de los modelos ERG los atributos que se han 
medido para cada uno de los nodos (árboles en este caso) en forma de estadísticas adicionales 
en el término exponencial de los modelos (Snijders et al. 2010; Kolaczyk y Csárdi 2014). Por 
lo tanto, se consideraron las características de los árboles (características individuales, de 
vecindario, de microhábitat y de hábitat) como variables predictivas en los modelos 
exponenciales (ver Materiales y métodos para más detalles). Para verificar la independencia 
de las interacciones de los frugívoros se probó la autocorrelación espacial entre las 
coordenadas de latitud (X) y longitud (Y) de cada árbol de Prosopis utilizando la función 
corAR1 del paquete nlme en R (Pinheiro et al. 2016). 




Se establecieron cuatro grupos de modelos que incluyeron diferentes variables 
predictivas de acuerdo a los tipos de efectos evaluados (ver Anexo 3 por especificaciones de 
los modelos): modelos de árboles individuales, en donde fueron incluidas las variables del 
tamaño del árbol y la fecundidad; modelos de vecindario, con variables asociadas al 
vecindario intraespecífico e interespecífico de cada árbol de Prosopis; modelos de 
microhábitat, incluyendo las descripciones de la cobertura vegetal debajo de la copa de cada 
árbol focal y, modelos de hábitat con variables relacionadas a la cobertura vegetal que 
describe a cada uso de la tierra. Para comparar los ajustes de los modelos, se calculó el 
análisis de la varianza (ANOVA) utilizando la prueba estadística "Chi cuadrado" (Handcock 
et al. 2017) y se siguió el Criterio de Información Bayesiano (BIC) para la selección de los 
modelos (Link y Barker 2006).  
Los modelos fueron realizados utilizando los paquetes de R sand y ergm (Hunter et 
al. 2008; Handcock et al. 2017; Kolaczyk y Csárdi 2017). Todos los análisis explicados se 





4.4.1 Redes de interacción Prosopis-frugívoros en diferentes usos de la tierra 
 
Se analizaron un total de 29.902 fotos de trampas cámara (18.271 para los sitios pastoreados y 
11.631 para los sitios sin pastoreo) en las cuales se registraron 12 especies de frugívoros 
removiendo frutos e interactuando con un total de 167 árboles de Prosopis (Figura 4.1). 
Además, se registraron otras tres especies, incluida una especie de ave (Eudromia elegans), 
visitando a los árboles pero no removiendo frutos durante sus visitas (Tabla 4.1). La cantidad 
total de árboles sin interacciones registradas con frugívoros fue de 15.  
La intensidad de las interacciones por las especies de frugívoros fue 
significativamente similar cuando se compararon ambos usos de la tierra (S = 122,86, p = 
0,05, rho de Spearman = 0,57). Sin embargo, las especies de frugívoros variaron en su 
frecuencia, intensidad y efecto total de las interacciones con los árboles de Prosopis en los 
sitios pastoreados y no pastoreados (Tabla 4.2). El número total de especies de frugívoros que 
interactuaron con los árboles de Prosopis fue de 11 en los sitios pastoreados (incluyendo a 
dos especies de animales domésticos) y 9 en sitios sin pastoreo (Tabla 4.1). Microcavia 




australis fue la especie con el mayor número de interacciones registradas para ambos usos de 
la tierra. 
La topología o estructura de las dos redes de interacción no difirió entre los sitios 
con diferentes usos de la tierra (distancia de Hamming= 77900, valor aleatorio: 95600), 
siendo la distancia de Hamming observada significativamente menor al valor aleatorizado (p 
= 0,003). La congruencia general de la estructura de las redes se respalda también por la 
correlación significativa entre los gráficos (gscor = 0,8421, p <0,0001).  
Ambas redes fueron significativamente modulares y los valores de modularidad 
fueron significativamente diferentes de los esperados por una distribución aleatoria 
(Mpastoreo=0,52, z=51,39, p < 0,0001; Msin pastoreo= 0,41, z= 26,38, p < 0,0001). Las redes 
comprendieron 9 módulos para los sitios pastoreados y 5 para los no pastoreados (Figura 4.2). 
La mayoría de los módulos se conformaron por una sola especie de frugívoro interactuando 
con una gran cantidad de árboles de Prosopis (por ejemplo M. australis en ambas redes) o con 
un número bajo de árboles (por ejemplo, Dolichotis patagonum en la red de sitios sin 
pastoreo). Además, la conectancia (C) y el anidamiento (NODF; Almeida- Neto et al. 2008; 
ver Glosario) fueron estadísticamente significativos para ambas redes de interacción 
(Cpastoreo=0,11, z=-10,45, p< 0,0001; Csin pastoreo=0,16, z= -9,56, p< 0,0001; NODFpastoreo=9,16, 
z=-11,87, p< 0,0001; NODFsin pastoreo=23,68, z=-11,16, p< 0,0001).  
 






Figura 4.1. Gráficos que ilustran las redes bipartitas ponderadas entre los árboles individuales de 
Prosopis flexuosa (nodos naranjas) y las especies de animales frugívoros (nodos verdes) en sitios bajo 
diferentes usos de la tierra, A) sitios pastoreados y B) sitios no pastoreados (Reserva MaB Ñacuñán). 
Las líneas (enlaces) entre los nodos representan interacciones de frugivoría. El ancho de los enlaces 
representa la fuerza de la interacción (el efecto total) entre los frugívoros y los árboles individuales. 
Los códigos para las especies de frugívoros representan: Gra.gri = Graomys griseoflavus; Ako.dol = 
Akodon dolores; Cal.mus = Calomys musculinus; Mic.aus = Microcavia australis; Dol.pat = 




Dolichotis patagonum; Cte.men = Ctenomys mendocinus; Bos.tau = Bos taurus; Equ.cab = Equus 
caballus; Lyc.gri = Lycalopex griseus; Cone.chi = Conepatus chinga; Cha.vell = Chaetophractus 
vellerosus; Tup ruf = Tupinambis rufescens. 
 
 
Tabla 4.1. Lista taxonómica de especies de animales frugívoros que interactúan con los árboles de 
Prosopis flexuosa. La última columna (Papel) se refiere al papel de los frugívoros en el proceso de 
dispersión de semillas, antagonistas (A, depredadores de semillas) o mutualistas (M, frugívoros 
legítimos); la categoría desconocida (D) indica ausencia de información sobre el papel de los 
frugívoros en el reclutamiento de nuevas plantas de Prosopis. Las últimas tres especies se registraron 
en las trampas cámara, pero no removieron frutos durante el experimento de remoción. S/D= sin datos 
 
 






Mammalia Rodentia Muridae Graomys G. griseoflavus 0,062 A 
Mammalia Rodentia Muridae Akodon A. dolores 0,032 A 
Mammalia  Rodentia Muridae Calomys C. musculinus 0,014 A 
Mammalia  Rodentia Caviidae Microcavia M. australis 0,30 M 
Mammalia Rodentia Caviidae Dolichotis D. patagonum 8,00 M 
Mammalia Rodentia Ctenomyidae Ctenomys C. mendocinus 0,016 D 
Mammalia Artiodactyla Bovidae Bos B. taurus 600,00 M 
Mammalia Perissodactyla Equidae Equus E. caballus 1000,00 M 
Mammalia Carnivora Canidae Lycalopex L. griseus 3,00 M 
Mammalia Carnivora Mephitidae Conepatus C. chinga 2,50 D 
Mammalia Xenarthra Dasypodidae Chaetophractus C. vellerosus 1,00 D 
Reptilia Lacertilia Teiidae Tupinambis T. rufescens 4,15 D 
Mammalia Carnivora Mustelidae Galictis G. cuja 2,00 S/D 
Mammalia Carnivora Felidae Leopardus L. geoffroyi 4,3 S/D 
Aves Tinamiformes Struthioniformes Eudromia E. elegans 1,5 S/D 













Tabla 4.2. Número total de árboles visitados al menos una vez y estimaciones de interacción 
(frecuencia, intensidad y efecto total) entre las especies de frugívoros y los árboles de Prosopis en los 
sitios pastoreados (P) y no pastoreados (NP, Reserva MaB Ñacuñán). La frecuencia de las 
interacciones indica el número de visitas totales de cada especie a los árboles; la intensidad de las 
interacciones representa la cantidad de frutos removidos por especie, y el efecto total se calculó como 
el producto entre la frecuencia y la intensidad (Efecto total= frecuencia x intensidad). Los datos 
indican valores medios ± 1 error estándar. 
 
 
Especies de frugívoros 
Tipo de 




























Equus caballus  
 
 




















































































5,08 ± 0,72 
16,46 ± 2,96 
 
2,42 ± 0,50 
8,51 ± 1,83 
 
0,05 ± 0,03 
0,24 ± 0,11 
 
11,61 ± 1,75 
20,23 ± 3,20 
 
0,49 ± 0,29 
0,27 ± 0,16 
 
- 
0,03 ± 0,03 
 
1,25 ± 0,30 
- 
 
0,38 ± 0,17 
- 
 
0,80 ± 0,21 
0,23 ± 0,08 
 
0,27 ± 0,08 
0,06 ± 0,03 
 
0,10 ± 0,03 
0,10 ± 0,04 
 
0,11 ± 0,05 
0,06 ± 0,03 
 
 
3,38 ± 0,53 
4,99 ± 0,80 
 
2,44 ± 0,53 
1,36 ± 0,42 
 
0,08 ± 0,08 
0,07 ± 0,05 
 
4,98 ± 0,69 
6,90 ± 0,96 
 
0,49 ± 0,26 
0,26 ± 0,22 
 
- 
0,09 ± 0,09 
 
1,93 ± 0,48 
- 
 
0,54 ± 0,29 
- 
 
1,39 ± 0,40 
0,44 ± 0,22 
 
0,38 ± 0,16 
0,04 ± 0,04 
 
0,20 ± 0,09 
0,13 ± 0,11 
 
0,10 ± 0,08 
0 
 
42,09 ± 8,15 
114,81 ± 31,85 
 
28,67 ± 7,79 
42,39 ± 16,56 
 
0,08 ± 0,08 
0,24 ± 0,16 
 
157,74 ± 30,18 
270,97 ± 51,37 
 
8,00 ± 5,07 
1,59 ± 1,50 
 
- 
0,17 ± 0,17 
 
11,87 ± 3,61 
- 
 
5,33 ± 2,97 
- 
 
8,50 ± 3,09 
0,91 ± 0,55 
 
1,13 ± 0,52 
0,04 ± 0,04 
 
0,27 ± 0,12 
0,13 ± 0,11 
 
0,25 ± 0,18 
0 
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Figura 4.2. Gráfico de módulos. Patrón de modularidad de las interacciones entre los árboles 
individuales de Prosopis (parte baja del gráfico; T= “tree”) y las especies de frugívoros en sitios bajo 
diferentes usos de la tierra, A) sitios pastoreados y B) sitios no pastoreados (Reserva MaB Ñacuñán). 
Las tonalidades de azul representan diferentes valores del efecto total en las interacciones entre los 
módulos de mamíferos y los árboles. Los códigos para las especies de frugívoros representan: Gra.gri 
= Graomys griseoflavus; Ako.dol = Akodon dolores; Cal.mus = Calomys musculinus; Mic.aus = 
Microcavia australis; Dol.pat = Dolichotis patagonum; Cte.men = Ctenomys mendocinus; Bos.tau = 
Bos taurus; Equ.cab = Equus caballus; Lyc.gri = Lycalopex griseus; Cone.chi = Conepatus chinga; 
Cha.vell = Chaetophractus vellerosus; Tup ruf = Tupinambis rufescens.  
 
 
4.4.2 Variables ecológicas de las visitas de los frugívoros a los árboles  
 
Para los sitios pastoreados, la variación en las visitas de los frugívoros a los árboles se 
correlacionó significativamente con las características de las plantas (Wilk's λ= 0,05, F= 1,62, 
g.l.= 176, 761, p < 0,0001; Tabla 4.3). Solo la primera variable canónica fue significativa con 
una correlación canónica de R2= 0,65 (F = 1,62, p < 0,0001), lo que explica el 46% de la 
varianza total compartida entre los dos conjuntos de variables originales (variables de visitas 
de frugívoros y variables de plantas). Las especies de frugívoros con altas correlaciones en 
esta variable canónica son: Tupinambis rufescens (0,772), Conepatus chinga (0,520), Akodon 
dolores (0,249), vaca (0,210), caballo (0,215) y Chaetophractus vellerosus (-0,259). En 
cuanto a las características de las plantas, esta primera variable canónica se correlacionó 
significativamente con los rasgos que describen la fecundidad de los árboles (frutos en la 
copa, 0,908 y frutos en el suelo, 0,313), el vecindario interespecífico (-0,226), las variables de 
microhábitat (variación del estrato bajo de vegetación, 0,195; cobertura y variación del estrato 
medio de vegetación, -0,195 y -0,225, respectivamente) y las características del hábitat 
(cobertura de mantillo, 0,271 y cobertura del estrato alto de altura 0,226; Tabla 4.3). 
Contrariamente, en el área protegida, las visitas de los frugívoros no se 
correlacionaron significativamente con los rasgos de las plantas (Wilk's λ= 0,08, F= 0,88, 
g.l.= 140, 345, p= 0,81). El primer modelo ajustado explicó el 43% de la varianza total 
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Tabla 4.3. Coeficientes de los conjuntos de variables originales en la primera variable canónica que 
prueban la correlación entre las visitas de los frugívoros y los rasgos de los árboles en los sitios 
pastoreados y no pastoreados (Reserva MaB Ñacuñán). Solo la primera variable canónica tuvo λ> 1. 
Los valores resaltados indican coeficientes significativos en las variables canónicas. Cob. Veget.= 
cobertura vegetal; d.e= desvío estándar; veget.= vegetación.  
 
 Pastoreado  No Pastoreado 
Variable Original Variable Canónica I 
λ= 1,88 (46,3%) 
R= 0,808*** 
 Variable Canónica I 
λ= 1,45 (43,2%) 
R= 0,769NS 
Variable de frugívoros    



































   A. dolores  0,018 
   C. musculinus  -0,303 
   M. australis  0,019 
   D. patagonum  -0,200 
   L. griseus  -0,121 
   C. chinga  2,438 
   C. vellerosus  -0,110 
   T. rufescens  -0,054 
   B. taurus  - 
   E. caballus  - 
   C. mendocinus  0,322 
 
Variables de los árboles 
 
  
   Altura  -0,001 
   Frutos en la copa  0,002 
   Fruitos en el suelo  0,002 
   N°. vecinos interesp.  -0,112 
   N°. vecinos intraesp.  0,022 
   Cob. Veget. (d.e)  0,113 
   Suelo desnudo  -1,749 
   Suelo desnudo (d.e)  - 
   Estrato bajo veget.  -3,182 
   Estrato bajo veget. (d.e)  -2,559 
   Estrato medio veget.  - 
   Estrato medio veget. (d.e)  0,555 
   Estrato alto veget.  -0,273 
   H’ Shannon- Weaver 
   Mantillo (hábitat) 
   Estrato bajo veget. (hábitat) 
   Estrato medio veget. (hábitat) 







***: F= 1,62; g.l. = 176, 761; P< < 0,0001. NS, no significativo. 
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4.4.3 Correlatos de rasgos individuales de Prosopis y patrones de interacción 
 
Tal como era de esperar de acuerdo al diseño de muestreo, considerando una distancia mínima 
de separación de los árboles de 400 m, los patrones de visita de los animales a los árboles de 
Prosopis no se correlacionaron espacialmente (L= -1.194,3, g.l.= 5, p= 1). Por lo tanto, los 
modelos exponenciales se adaptaron sin ninguna información espacialmente explícita. El 
número de enlaces entre los nodos del gráfico de los sitios pastoreados fue de L= 1.368, 
mientras que en el gráfico del sitio sin pastoreo fue de L= 482. Debido al carácter bipartito de 
estas redes, las tríadas (es decir tres nodos conectados mediante enlaces) no fue un resultado 
posible, ya que los árboles sólo pueden interactuar directamente con animales y no entre ellos. 
En total se realizaron doce modelos candidatos para el gráfico de red de los sitios 
pastoreados y diez para el gráfico de sitios sin pastoreo (ver Anexo 3, Tabla 4.5). El efecto de 
los enlaces para los dos gráficos de redes fue altamente significativo, lo que implica que 
existe una influencia del número de interacciones sobre la probabilidad de observar las redes; 
es decir, la probabilidad de que ocurra una interacción entre un árbol y un animal es 
proporcional al número total de enlaces entre los nodos.  
Para los sitios pastoreados, el modelo exponencial que contiene las doce variables 
predictivas (modelo completo) fue el que mejor explicó la variación en la conectividad de la 
red. Este modelo mostró que la altura de los árboles disminuye la probabilidad de interacción 
entre las plantas y los frugívoros (nodos) por un factor de exp (-0,016847) = -1,07. Además, 
los frutos en la copa de los árboles aumentan la probabilidad de interacción entre los nodos 
por un factor de exp (0,004764) = 1,005. Los atributos que disminuyeron significativamente la 
probabilidad de interacción fueron: la altura del árbol, el número de vecinos intraespecíficos, 
la cobertura media de vegetación debajo del dosel arbóreo, la variación en la cobertura de 
mantillo y la cobertura media del estrato bajo de vegetación en la escala de hábitat (Tabla 
4.4). Por otro lado, los atributos que aumentaron significativamente la probabilidad de 
interacción fueron: el número de frutos en la copa del árbol, el número de vecinos 
interespecíficos, la variación de la cobertura del estrato alto de vegetación y la cubierta de 
mantillo en la escala de hábitat (Tabla 4.4). 
Para la red del sitio sin pastoreo, el modelo que contiene las variables de tamaño de 
los árboles, la fecundidad, el vecindario y el microhábitat es el que tiene el valor de BIC más 
bajo (994). El modelo seleccionado mostró que, contrariamente al gráfico de red de los sitios 
pastoreados, el número de frutos en la copa de los árboles disminuye la probabilidad de 
interacción entre los árboles y los frugívoros por un factor de exp (-0,007903) = -1,008. 
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Además, la altura del árbol aumenta la probabilidad de interacción en 1,01. En el gráfico de 
red del sitio sin pastoreo, los atributos que disminuyeron significativamente la probabilidad de 
interacción entre los árboles y los frugívoros fueron: el número de frutos en la copa y la media 
y variación de la cobertura vegetal debajo del dosel arbóreo (Tabla 4.4). Por el contrario, los 
atributos que aumentaron la probabilidad de interacción fueron: la altura del árbol, los frutos 
en el suelo y la cobertura media del suelo desnudo debajo del dosel de los árboles. Para este 
gráfico, ni las variables de vecindario ni los atributos del hábitat fueron significativos para 




Tabla 4.4. Resultados de los modelos exponenciales de gráficos aleatorios seleccionados (ERGM) que 
evalúan los efectos de las características de los nodos (árboles) subyacentes a la estructura de los 
gráficos de redes de interacción (variable respuesta) para los sitios pastoreados y no pastoreados. El 
efecto de los enlaces (interacciones entre los nodos) representa la influencia de los patrones de 
interacción entre los árboles individuales de Prosopis y las especies de frugívoros; luego, se incluyen 
efectos adicionales de las variables específicas de los nodos. Los efectos significativos sugieren 
factores que aumentan o disminuyen la probabilidad de que un árbol interactúe con el conjunto de 
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Gráfico de sitios 
pastoreados ~ 
 
Altura de los árboles -0,02 0,002 <0,0001 
Frutos en la copa  0,005 0,001 0,0007 
Vecinos interespecíficos 0,16 0,06 0,01 
Vecinos intraespecíficos -0,39 0,08 <0,0001 
Cobertura media vegetación -4,72 0,62 <0,0001 
Suelo desnudo (d.e) 1,56 1,34 NS 
Mantillo (d.e) -5,21 1,59 0,001 
Estrato bajo de altura (d.e) 2,15 1,14 0,06 
Estrato medio de altura (d.e) 0,74 1,11 NS 
Estrato alto de altura (d.e) 4,33 1,09 <0,0001 
Mantillo (hábitat) 4,66 0,59 <0,0001 
Estrato bajo de altura (hábitat) -1,58 0,44 0,0004 
     
Gráfico del sitio no 
pastoreado ~ 
enlaces -5,37 1,47 0,0003 
Altura de los árboles 0,01 0,001 <0,0001 
Frutos en la copa -0,008 0,002 <0,0001 
Frutos en el suelo 0,008 0,002 0,0001 
Vecinos interespecíficos 0,04 0,03 NS 
Cobertura media vegetación -2,72 0,39 <0,0001 
Cobertura vegetación (d.e) -1,14 0,39 0,004 
Suelo desnudo 2,38 0,53 <0,0001 
Estrato bajo de altura (d.e) 0,86 0,56 NS 
Estrato medio de altura -0,24 0,44 NS 
 











De acuerdo con la hipótesis planteada, las redes de interacción entre plantas individuales y 
animales frugívoros en los sitios pastoreados y sin ganadería se estructuraron por rasgos 
ecológicos individuales y se vieron afectadas por modificaciones del hábitat. Sin embargo, la 
cantidad de interacciones entre los árboles y los frugívoros (la estructura de las redes) no 
difirió, y la intensidad de interacción de las especies de frugívoros se mantuvo 
significativamente consistente entre los sitios sin ganadería y con pastoreo. Ambas redes 
fueron significativamente modulares, siendo la red de los sitios pastoreados la que mostró una 
mayor cantidad de módulos. Para los sitios con pastoreo, las variables que describen las 
características individuales de los árboles, el vecindario que rodea a cada árbol, el 
microhábitat y el hábitat fueron los que mejor explicaron la correlación entre las visitas de los 
frugívoros y los rasgos de las plantas. No obstante, no se encontró una correlación 
significativa de estas variables para las interacciones planta-frugívoros en los sitios sin 
ganadería. Finalmente, se lograron identificar los rasgos ecológicos que explicaron la 
estructura de las redes individuales de interacción. El signo y la significancia de los 
parámetros ecológicos incluidos en los modelos difirieron entre los dos gráficos de redes. 
Estos resultados muestran que, tanto el tipo de uso de la tierra como la heterogeneidad de los 
rasgos individuales influyen en la estructura de las redes de interacción mutualistas. 
 
 
4.5.1 Redes individuales de interacción en diferentes usos de la tierra 
 
Evaluar el impacto de los cambios ambientales en las interacciones ecológicas es crucial para 
lograr predecir mejor sus consecuencias en el mantenimiento de la biodiversidad y de los 
servicios ecosistémicos brindados a los seres humanos (Tylianakis et al. 2008; Eckert et al. 
2009; Kiers et al. 2010). Una manera de evaluar la susceptibilidad de las redes de interacción 
a las actividades antrópicas es examinar la topología de las mismas (Tylianakis et al. 2010; 
Spiesman e Inouye 2013; Vanbergen et al. 2017). Considerando este enfoque, se encontró que 
las especies de animales frugívoros que constituyen el núcleo de las interacciones con 
Prosopis (M. australis, G. griseoflavus y A. dolores) no difieren entre las redes de sitios con y 
sin pastoreo excepto, como era esperable, las especies domésticas (vacas y caballos) que 
interactuaron con los árboles sólo en los sitios con ganadería. Por lo tanto, la composición del 
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ensamble de animales frugívoros no se vio significativamente afectada por el tipo de actividad 
antrópica estudiada en este caso. No obstante, sí se encontraron diferencias entre ambas 
condiciones en cuanto a la forma en que se estructuraron las interacciones entre las plantas y 
los frugívoros y las variables ecológicas que predicen la estructura de las redes. 
Investigaciones previas han documentado efectos de las actividades humanas sobre la 
dispersión de semillas (Markl et al. 2012), frecuentemente asociados a la pérdida de especies 
o a cambios drásticos en los ensambles de mutualistas. Los resultados aquí presentados 
indican que las modificaciones del hábitat relacionadas con perturbaciones, como el pastoreo, 
también pueden desencadenar cambios en los patrones de interacción de los árboles 
individuales dando lugar a cambios estructurales en las redes de interacción. A pesar de no 
abordarse en este estudio, tales cambios en los patrones de interacción en áreas pastoreadas y 
no pastoreadas probablemente afectan la efectividad de la dispersión de semillas en los dos 
tipos de paisajes, ya que se ha documentado que el reclutamiento de Prosopis depende de 
niveles moderados de pastoreo (Brown y Archer 1989; Aschero y García 2012). 
Al analizar las redes a escala de individuos, se encontró que las mismas se organizan 
en módulos de plantas altamente conectadas por animales frugívoros y que la modularidad fue 
mayor en los sitios pastoreados, en comparación con sitios sin pastoreo. El efecto de la 
modularidad en las redes mutualistas se ha explicado mediante dos enfoques principales, por 
un lado, las redes modulares son consideradas menos cohesivas, en las cuales la probabilidad 
de fragmentación de la red aumenta cuando se eliminan las especies que actúan como 
conectoras de los módulos (Melián y Bascompte 2004; Jordano et al. 2006). Por otro lado, se 
ha propuesto que es más probable que cualquier perturbación afecte en gran medida y se 
propague más rápido a través de una red no modular que a través de una red modular (Olesen 
et al. 2007; Gilarranz et al. 2017). Aquí, la red de interacción de los sitios pastoreados fue 
más modular que la del sitio sin pastoreo, probablemente debido al efecto mismo del pastoreo 
y a los consecuentes cambios en el hábitat. Además, las tierras pastoreadas se caracterizan por 
un mosaico de parches de vegetación y de suelo desnudo (Tabeni et al. 2007), mientras que 
las áreas no pastoreadas presentan una estructura de hábitat más homogénea (Tabeni et al. 
2007; Campos et al. 2016). Por lo tanto, la mayor heterogeneidad espacial que se registra en 
los sitios pastoreados, y su relación con los hábitats requeridos por las distintas especies de 
mamíferos, podría ser la explicación de la mayor modularidad que se observa en la red 
mutualista de interacción. Por otro lado, la mayoría de los módulos se organizaron por una 
sola especie animal, estructura que puede implicar una red de interacción más frágil en la que 
cualquier efecto sobre un frugívoro podría afectar la estructura de todo un módulo. Además, 
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el hecho que una sola especie animal interactúe con varios árboles podría suponer una 
disminución en su competencia por los frutos con otras especies de animales.  
Los estudios a escala de comunidad han encontrado que las redes mutualistas son 
menos modulares que las redes antagónicas (Thébault y Fontaine 2010). Por otro lado, cuando 
se estudió a escala de individuos, la modularidad fue una característica de la topología en 
redes de polinización (Dupont et al. 2014; Tur et al. 2014) y en redes de frugivoría cuando se 
evaluaron interacciones entre plantas y múltiples grupos de animales dispersores de semillas 
(Donatti et al. 2011). Sin embargo, los estudios que incluyen solo un único grupo de 
dispersores de semillas (por ejemplo, murciélagos) encontraron que las redes son anidadas y 
menos modulares (Fortuna et al. 2010). No obstante, en este trabajo se evaluó un solo grupo 
de animales frugívoros, mamíferos, encontrándose que la modularidad es un patrón 
topológico significativo de estas redes basadas en individuos. Aunque no se incluyó 
información ecológica de los animales en los análisis, la modularidad también podría 
explicarse por el hecho de que el ensamble de frugívoros de Prosopis está compuesto por un 
grupo taxonómicamente diverso, desde roedores pequeños (<100 g, por ejemplo, Graomys 
griseoflavus) hasta carnívoros medianos (Lycalopex griseus). Además, el patrón modular 
refleja la variabilidad de los rasgos entre los árboles y cómo estos rasgos individuales se 
relacionan con los requisitos particulares del hábitat por parte de las especies de frugívoros 
(Tabeni y Ojeda 2003).  
Las especies que interactuaron con un gran número de árboles de Prosopis y 
formaron módulos de una sola especie en ambos usos de la tierra fueron Microcavia australis 
y Akodon dolores. Los otros frugívoros reorganizaron sus interacciones de acuerdo con sus 
patrones de ocurrencia en los dos tipos de usos de la tierra, por lo tanto, formaron módulos 
por sí mismos o compartieron módulos con otras especies (Figura 4.2). De acuerdo con 
estudios previos en el área (Campos et al. 2016; Miguel et al. 2017; Tabeni et al. 2017), se 
encontró que la especie de roedor G. griseoflavus es también un visitante frecuente de los 
árboles de Prosopis. Esta especie formó módulos con otras especies de animales en ambas 
redes. Por lo tanto, los patrones de interacción de los árboles de Prosopis parecen estar 
impulsados por la estructura del hábitat y por las diferencias de preferencia de microhábitat de 
las especies de mamíferos, con una influencia prominente del pastoreo que determina la 
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4.5.2 Dependencia del contexto de las visitas de los frugívoros a los árboles  
 
Los rasgos relacionados con el tamaño del árbol y la fecundidad, el vecindario, la fisonomía 
del microhábitat que rodea inmediatamente a los árboles individuales y las variables del 
hábitat a mayor escala se correlacionan fuertemente con las visitas de los frugívoros a las 
plantas en los sitios pastoreados. Sin embargo, en los sitios sin pastoreo no se encontró este 
patrón de correlación.  
Por un lado, los microhábitats caracterizados por una alta proporción de suelo 
desnudo y cobertura de los estratos de vegetación de alturas media y alta debajo de las copas 
de los árboles se correlacionaron negativamente con las visitas de los frugívoros. Por otro 
lado, la variación de la cobertura vegetal y del estrato bajo de vegetación debajo de las copas 
de los árboles, además de la cobertura del estrato bajo y medio de vegetación en el hábitat 
cercano a los árboles, se correlacionó positivamente con las visitas de los frugívoros. Estos 
resultados indican que los árboles que crecen en un microhábitat más complejo reciben menos 
visitas de los frugívoros que los que crecen en espacios más abiertos, en los sitios 
pastoreados. Estos patrones resultantes reflejan un paisaje heterogéneo, con diferentes 
fisonomías arbóreas y entornos que influyen en la visita de los frugívoros a los árboles. Sin 
embargo, en el sitio sin pastoreo, otras variables ecológicas y abióticas no evaluadas aquí, 
podrían estar influyendo y explicando los patrones de visitas de los frugívoros. La exclusión 
del ganado no sólo favorece el desarrollo de una cobertura más homogénea de la vegetación, 
modificando así las condiciones para las interacciones con los animales frugívoros (Campos 
et al. 2016), sino que también influye en el reclutamiento de Prosopis (Brown y Archer 1989; 
Aschero y García 2012). 
De forma similar a estudios previos (Carlo 2005; Dupont et al. 2014), los resultados 
del presente trabajo muestran que la producción de frutos explica significativamente las 
visitas de los frugívoros a los árboles. Además, el vecindario que rodea a cada árbol de 
Prosopis junto con las variables que describen el microhábitat y el hábitat también fueron 
significativas en las variables canónicas. La influencia del microhábitat y el hábitat en las 
visitas de los frugívoros solamente en los sitios pastoreados puede responder al hecho de que 
la actividad de pastoreo por grandes herbívoros modifica la estructura de la vegetación a 
diferentes escalas espaciales, alterando el hábitat requerido por otras especies animales 
(Tabeni y Ojeda 2003; Tabeni et al. 2007), lo que a su vez podría afectar la visita de los 
frugívoros a las plantas (Campos et al. 2016). Esta influencia de la fisonomía de la vegetación 
en el lugar de crecimiento de los árboles y su entorno inmediato, conduciendo a determinados 
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patrones de visitas de frugívoros, es especialmente evidente en paisajes heterogéneos con 
mosaicos de vegetación y suelo descubierto (Jordano y Schupp 2000; Carlo et al. 2007; 
Morales et al. 2012), que caracterizan a los campos con ganadería. 
 
 
4.5.3 Correlatos ecológicos subyacentes a las redes de interacción 
 
Los resultados de los modelos exponenciales mostraron que diferentes conjuntos de variables 
ecológicas explican la probabilidad de interacción entre los árboles individuales y las especies 
de frugívoros (nodos). Este tipo de análisis resultó ser una herramienta muy útil para 
reconocer los rasgos ecológicos que modelan la estructura de las redes de interacción en 
diferentes contextos de usos de la tierra. Tradicionalmente, el análisis de redes se ha centrado 
en detectar y describir la estructura de las redes tales como el anidamiento, la modularidad y 
la conectancia dentro de un marco descriptivo (Bascompte y Jordano 2014), y en reconocer 
los rasgos ecológicos y evolutivos más probables que predicen tales patrones (Vázquez et al. 
2009). Por lo tanto, el tipo de análisis utilizado aquí constituye uno de los primeros intentos 
en aplicar este marco predictivo al análisis de redes de interacción ecológicas (Kolaczyk y 
Csárdi 2014). 
La variación en los rasgos individuales se reconoce como una fuerza importante en 
la estructuración de las redes de interacción (Olesen et al. 2010; Donatti et al. 2011; Dupont 
et al. 2014). Particularmente, la producción de frutos es un rasgo de las plantas que influye en 
la actividad de los animales dispersores (Jordano y Schupp 2000; Blendinger y Villegas 
2011). De acuerdo con esto, los resultados mostraron que la fecundidad (el número de frutos 
producidos) es un rasgo individual significativo que aumentó la fuerza de las interacciones 
planta-frugívoro en las dos redes construidas. Sin embargo, otras variables individuales 
incluidas en el análisis, como la altura del árbol, tuvieron un efecto contrario en ambos 
gráficos de redes; mientras que en la red de los sitios pastoreados la altura de los árboles 
disminuyó la probabilidad de interacción con los frugívoros, en los sitios no pastoreados la 
altura de los árboles aumentó la probabilidad de interacción. Estos resultados podrían 
explicarse por el hecho de que existe una mayor densidad de árboles adultos de Prosopis en el 
área protegida en comparación a los bosques pastoreados (Aschero y Vázquez 2009), lo cual 
puede explicar que árboles más añejos y más altos atraigan más frugívoros en la Reserva 
comparados con los campos ganaderos. 
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La composición y la densidad del vecindario también constituyen aspectos 
previamente estudiados en la interacción planta-frugívoros (Carlo 2005; Morales et al. 2012). 
Los resultados mostraron que para los árboles de Prosopis que se encuentran en sitios 
pastoreados, estar en un vecindario interespecífico (es decir, rodeados por plantas de otras 
especies) tiene un efecto positivo en su interacción con frugívoros en comparación con sitios 
de crecimiento con un vecindario intraespecífico. Además, los vecindarios intraespecíficos 
disminuyeron significativamente las probabilidades de interacción entre plantas y frugívoros, 
lo cual es respaldado por resultados previos que encontraron un efecto negativo de 
vecindarios conespecíficos sobre la actividad de los dispersores (Carlo et al. 2007). Esto se ha 
explicado como una forma de competencia intraespecífica, es decir, vecindarios compuestos 
por varias especies de plantas pueden resultar más atractivos para los animales frugívoros que 
vecindarios compuestos por una única especie (Carlo et al. 2007). No obstante, y de manera 
similar a otros estudios (Blendinger y Villegas 2011), la densidad del vecindario que rodea a 
cada árbol focal en la red sin pastoreo no fue una variable predictiva significativa en los 
modelos. Por lo tanto, las redes de interacción en tierras sin pastoreo parecen responder más a 
características individuales y locales (es decir, fecundidad, altura del árbol y fisonomía de 
microhábitat) cuyo efecto desaparece cuando se consideran escalas de vecindario y de hábitat. 
De acuerdo con las variables que describen el microhábitat en el que crecen los 
árboles individuales, se encontró que la probabilidad de interacción entre Prosopis y los 
frugívoros en los sitios con pastoreo aumentó con una alta cobertura de plantas del estrato alto 
(1 m a 1,4 m) y disminuyó con una cubierta vegetal alta debajo del dosel del árbol. Por otro 
lado, en la red del sitio sin pastoreo, la probabilidad de interacción entre los frugívoros y los 
árboles aumentó con un incremento en la proporción de suelo desnudo debajo del dosel y 
disminuyó cuando aumenta la cobertura vegetal debajo de la copa del árbol. Sólo en los sitios 
pastoreados las variables de hábitat fueron significativas en los modelos; mientras que la 
cobertura de mantillo aumenta la probabilidad de interacción entre los nodos, la cobertura del 
estrato bajo disminuye la probabilidad de interacción. 
En síntesis, en los sitios con pastoreo los árboles más bajos que producen gran 
cantidad de frutos, con poca cobertura vegetal debajo de su dosel, rodeados de vecinos 
interespecíficos y con menor cobertura del estrato bajo en el paisaje cercano, tienen mayor 
probabilidad de interactuar con frugívoros. Por otro lado, árboles más altos con alta densidad 
de frutos en el suelo, y con alta proporción de suelo desnudo debajo de la copa de los árboles 
fueron los rasgos de Prosopis que aumentaron su probabilidad de interacción con los 
frugívoros en el sitio sin pastoreo. Un aspecto por evaluar en el futuro será estudiar cuán 
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robustas son las redes de interacción en el tiempo (es decir, el componente temporal de las 
interacciones interespecíficas, Valverde et al. 2016), considerando variaciones en la 
abundancia de los animales y en la producción de frutos de Prosopis entre los años y 





El manejo antrópico de las tierras no sólo influye en los patrones topológicos de las redes 
mutualistas, sino también en las visitas de los frugívoros a los árboles de Prosopis mediante la 
modificación de la estructura de la vegetación y de la complejidad del hábitat. Además, la 
variación individual en los rasgos ecológicos afectó significativamente la estructura de las 
redes de interacción, específicamente en los sitios pastoreados. Mediante el uso de modelos 
exponenciales de gráficos aleatorios (ERGM) se avanzó en la identificación de los rasgos 
ecológicos específicos a diferentes escalas (de individuo, microhábitat, vecindario y hábitat) 
que explican las redes de frugivoría observadas. Las aplicaciones futuras de este marco de 
modelización pueden ayudar a describir o predecir rasgos de árboles individuales que 
concentran una gran cantidad de interacciones con especies de frugívoros. Este enfoque 
podría ser especialmente útil para identificar árboles clave para conservar dentro del área 
protegida y para proponer pautas de manejo que promuevan el acceso de los frugívoros 
dispersores de semillas. 







La dispersión de semillas es un proceso ecológico clave ya que es el mecanismo natural por el 
cual las plantas logran moverse en respuesta a cambios ambientales. De esta manera, la 
dispersión de semillas interviene en el mantenimiento de las poblaciones de plantas en un 
sitio, permitiéndoles además expandir su rango de distribución (Howe 2016). Las semillas 
pueden ser dispersadas por animales a escalas local, regional y hasta incluso a escala 
intercontinental, en el caso de ser transportadas por aves migratorias (Farwig y Berens 2012). 
La dispersión de semillas también es un proceso que interviene en el mantenimiento de los 
ecosistemas (Santos et al. 2017) porque facilita la regeneración natural de las especies de 
plantas utilizadas para extracción de madera y alimentos (Wenny et al. 2011; Santos et al. 
2017), permite la regeneración natural de áreas degradadas (Howe 2016) y, en consecuencia, 
contribuye al secuestro de carbono atmosférico por las especies de plantas leñosas (Bello et 
al. 2015). La importancia de la interacción entre las plantas con frutos y los animales 
dispersores se evidencia también en el alto porcentaje de especies que dependen de animales 
para dispersar sus semillas. Así, por ejemplo el 90% de las especies de plantas leñosas en 
zonas tropicales son dispersadas por animales (Howe y Smallwood 1982) y hasta el 60% en 
zonas templadas (Willson et al. 1990). El proceso de dispersión de semillas involucra 
interacciones generalizadas entre especies, es decir, es un tipo de mutualismo poco 
especializado (Schleuning et al. 2012; Perea et al. 2013). Esta característica determina que la 
dependencia obligada de una especie sobre la otra sea poco común (Jordano 2000; Bronstein 
2015); lo cual, permite una redundancia funcional en relación al papel que diversas especies 
de animales cumplen en el proceso de dispersión de semillas (Bueno et al. 2013; González-
Castro et al. 2015). 
Las actividades humanas pueden impactar en forma directa o indirecta sobre las 
poblaciones de animales y por lo tanto en el proceso de dispersión de semillas (Galetti y Dirzo 
2013). Por ejemplo, entre las mayores amenazas directas se encuentra la caza indiscriminada 
de animales de gran porte (Wright 2003), lo cual compromete a la dispersión de plantas con 
semillas grandes y en consecuencia a la regeneración natural de los bosques (Galetti et al. 
2016). Mientras que las amenazas indirectas tales como, la tala de árboles, la fragmentación y 




los cambios en el uso de la tierra, modifican el hábitat disponible de los animales dispersores 
(Guariguata et al. 2002; Farwig y Berens 2012). La pérdida de animales dispersores de 
semillas puede conducir a un menor reclutamiento de plántulas (Forget y Jansen 2007), a una 
agregación de plántulas en torno a la planta madre (Forget et al. 2001), a una menor distancia 
de dispersión si las semillas son dispersadas mayormente por animales de tamaño corporal 
pequeño (Markl et al. 2012; Pérez-Méndez et al. 2015) y a una mayor depredación de 
semillas (Galetti et al. 2006, 2015a).  
En esta Tesis se evaluó el efecto de una actividad económica común en tierras secas, la 
ganadería, sobre la primera Etapa de Interacción de la dispersión de semillas de una especie 
leñosa nativa, Prosopis flexuosa. Específicamente, se caracterizó la estructura del hábitat en 
sitios bajo diferentes usos de la tierra y se evaluó su efecto sobre la remoción de frutos por 
especies animales con diferentes papeles funcionales en la dispersión de semillas de Prosopis. 
Además, se evaluó el efecto de los bordes alambrados sobre la abundancia de pequeños 
mamíferos y la interacción entre plantas y frugívoros. Finalmente, se incorporó el análisis de 
la heterogeneidad individual de los árboles de Prosopis al efecto del manejo antrópico en la 
estructuración de redes individuales de interacción planta- frugívoros. En cada capítulo se 
compararon dos tipos de manejo, campos con ganadería y un área protegida (Reserva MaB) 
aledaña excluida del ganado (Ojeda et al. 1998). Por lo tanto, la Reserva representa una 
situación de comunidad de bosque sin actividad de herbívoros de gran porte. El herbívoro 
nativo de mayor tamaño dentro del área protegida es Dolichotis patagonum (“mara”; tamaño 
corporal medio= 8 kg), por ende, el grado de pastoreo natural en la Reserva es diferente 
comparado al pastoreo por animales domésticos que ocurre en los campos ganaderos 
(McNaughton 1993).  
 
A continuación, se presentan y discuten las principales conclusiones de la Tesis 
doctoral. 
 
5.1 Metodologías de muestreo utilizadas  
 
Esta Tesis doctoral y los manuscritos que de ella se desprenden, constituyen los primeros 
trabajos realizados en la provincia fitogeográfica del Monte utilizando trampas cámara como 




metodología de observación para estimar variables ecológicas (ver también Campos et al. 
2016). Específicamente, las cámaras permitieron identificar a las especies que remueven 
frutos de P. flexuosa y determinar el número de visitas y el número de frutos removidos por 
las diferentes especies. Estas variables conforman la Etapa de Dispersión o de Interacción del 
proceso de dispersión de semillas mediado por animales y el componente cuantitativo de la 
Efectividad de la dispersión de semillas (Jordano y Schupp 2000; Schupp et al. 2010, 2017). 
El uso de esta metodología de observación permitió registrar por primera vez la remoción de 
frutos de P. flexuosa por las siguientes especies de mamíferos: Ctenomys mendocinus, 
Conepatus chinga, Chaetophractus vellerosus y Tupinambis rufescens. Además, con la 
información obtenida por las trampas cámara se pudo registrar a las especies más frecuentes 
en visitar los árboles de algarrobo, lo cual se considera un estimador de la abundancia de las 
poblaciones en los sitios. Es decir, se espera que las poblaciones más abundantes visiten con 
mayor frecuencia a los árboles que las poblaciones localmente menos abundantes (Schupp et 
al. 2010).  
Por otro lado, el uso de trampas de captura viva (trampas Sherman; ver Capítulo III) 
permitió estimar la abundancia local de las poblaciones de roedores pequeños (< 100 g), y de 
esta manera se observó que las especies más abundantes en las trampas Sherman también se 
registran con una alta frecuencia en las cámaras (Graomys griseoflavus y Akodon dolores). 
Mediante el uso combinado de estas dos metodologías, trampas de captura viva y trampas 
cámara, se observó que Eligmodontia typus no removió frutos de algarrobo ni tampoco visitó 
a los árboles durante los experimentos de remoción de frutos, aunque estaba presente en los 
sitios ya que fue capturada en las trampas Sherman. Sin embargo, un estudio previo en 
laboratorio reconoce a este roedor con la habilidad de transportar y almacenar un alto número 
de semillas de Prosopis (Giannoni et al. 2013). Los resultados obtenidos combinando ambas 
metodologías podrían indicar que, en estado natural, la remoción de frutos de algarrobo por E. 
typus es poco frecuente. 
Las trampas cámara representan una herramienta muy útil para documentar o estimar 
variables ecológicas de especies que alteran su comportamiento ante la presencia de 
observadores (Pebsworth y LaFleur 2014). Para el caso del ensamble de frugívoros aquí 
estudiado, es decir, animales terrestres con diferentes patrones de actividad y de diferente 
tamaño corporal, esta metodología resultó adecuada para lograr la observación diurna y 
nocturna de las especies y para cuantificar el número de visitas y de frutos removidos. 
Además, la orientación vertical de las trampas cámara permitió identificar a los visitantes (De 




Bondi et al. 2010; Villaseñor et al. 2015) y contabilizar el número de frutos removidos 
durante sus visitas a los árboles (Grünewald et al. 2010). Así como cualquier otra 
metodología de muestreo, la forma en que se ubican y orientan las trampas cámara debe estar 
relacionada con las preguntas y los objetivos específicos de cada trabajo (Pebsworth y 
LaFleur 2014). Por ejemplo, si se pretende estimar la abundancia relativa de vertebrados 
terrestres, las cámaras suelen colocarse de a pares en el suelo y orientadas horizontalmente 
(Rovero y Marshall 2009). De esta forma, y teniendo en cuenta los objetivos planteados aquí, 
las trampas cámara fueron orientadas verticalmente, colocadas sobre los árboles a 1,5 m de 
altura y enfocadas hacia los frutos de algarrobo (ver por ejemplo, Grünewald et al. 2010; 
Prasad et al. 2010; Villaseñor et al. 2015). Por otro lado, los ensayos utilizando trampas 
cámara presentaron dos de los inconvenientes más comunes observados en esta metodología, 
los cuales son la pérdida de información debido a la no activación de las cámaras (por lo 
tanto, hubo ausencia de registro de actividad animal en algunas de las estaciones de muestreo) 
y, múltiples fotos sin registro de animales (por ejemplo, cuando las cámaras se activan por el 
movimiento de las plantas; O´Connell et al. 2011). Estos inconvenientes no alteraron los 
resultados de los experimentos, debido a que el primero implicó que algunas trampas cámara 
no funcionaran, y, el segundo a una gran cantidad de fotografías sin registro de animales.  
Los estudios previos conducidos en el Monte con el objetivo de caracterizar el papel 
de los animales en la dispersión de semillas de Prosopis han empleado metodologías de 
recopilación de datos diferentes a la utilizada en esta Tesis, las cuales son: recolección de 
heces y análisis de viabilidad y germinación de semillas en laboratorio (por ejemplo Campos 
y Ojeda 1997) y, experimentos en cautiverio y a campo para evaluar el comportamiento de 
almacenamiento de semillas por los animales (Giannoni et al. 2013; Campos et al. 2017). Las 
preguntas abordadas en estos trabajos se relacionan con el componente cualitativo de la 
dispersión de semillas, es decir, evalúan el proceso luego de la remoción de los frutos por los 
animales (Etapa de Post-Interacción; Schupp et al. 2017). En cambio, los resultados obtenidos 
a partir de los experimentos desarrollados en esta Tesis aportan información sobre la primera 
Etapa de Interacción de los árboles de Prosopis y el ensamble de animales removedores de 
frutos.  
 
5.2 Animales frugívoros relacionados con P. flexuosa 
 




Los animales que removieron frutos de P. flexuosa corresponden en su mayoría a especies de 
mamíferos terrestres. Una única especie de reptil (Tupinambis rufescens, Lacertilia: Teiidae) 
fue registrada por primera vez en estos sitios de estudio removiendo frutos de algarrobo. 
Dentro del grupo de los mamíferos, 12 especies pertenecientes a cinco Familias fueron 
registradas por las trampas cámara interactuando con los frutos de P. flexuosa (lista de 
especies Tabla 4.1; ver fotografías Anexo 1). El Orden de animales más representativo en el 
ensamble de frugívoros de P. flexuosa es Rodentia, representado por 3 familias (Muridae, 
Caviidae, Ctenomydae) y seis especies diferentes. Las únicas especies exóticas registradas en 
este trabajo corresponden a los herbívoros domésticos Bos taurus (vaca) y Equus caballus 
(caballo). Estos animales removieron frutos de algarrobo únicamente en los sitios con 
ganadería, debido a la exclusión del ganado en el área protegida.  
De las especies registradas por el mayor número de trampas cámara y con el mayor 
número de frutos removidos (Graomys griseoflavus, Akodon dolores, Microcavia australis, 
Lycalopex griseus, B. taurus y Dolichotis patagonum) se cuenta con información previa 
acerca de su papel en la dispersión de semillas de P. flexuosa (Campos y Ojeda 1997; 
Giannoni et al. 2001; Campos et al. 2008, 2011; 2017; Giannoni et al. 2013; Campos y Velez 
2015). Mientras que, para otras especies que fueron registradas por las trampas cámara 
removiendo una menor cantidad de frutos, Ctenomys mendocinus, T. rufescens, Conepatus 
chinga y Chaetophractus vellerosus, no se conoce su efectividad en la dispersión de semillas 
de algarrobo. Sin embargo, estudios previos han descripto especies de lagartos en ambientes 
insulares (por ejemplo, en islas Baleares y Canarias; Olesen y Valido 2003) y a especies de la 
Familia Teiidae (Varela y Bucher 2002) como importantes dispersores de semillas. En cuanto 
a Ctenomys sp., se la ha descripto con la capacidad de dispersar esporas de hongos formadoras 
de micorrizas (Fracchia et al. 2011). También se ha reconocido que especies del género 
Conepatus y Chaetophractus incluyen frutos y semillas en sus dietas (Willson 1993; Medina 
et al. 2009; Vaz et al. 2012). Esta información remarca el resultado novedoso de T. rufescens, 
C. mendocinus, C. chinga y C. vellerosus removiendo frutos de Prosopis y podría ser 
considerada para evaluar el papel de estas especies en el proceso de dispersión de semillas de 
algarrobo.  
La distancia a la que las semillas pueden ser movidas depende del tamaño corporal de 
los dispersores (Jordano et al. 2007). Es decir, los animales de tamaño corporal grande tienen 
mayor capacidad de movimiento y mayor tiempo de retención de las semillas en el tracto 
digestivo que los de tamaño pequeño y, por ende, pueden mover semillas a distancias más 




alejadas desde la planta madre (Spiegel y Nathan 2007; Correa Cortes y Uriarte 2012). Por 
otro lado, el mayor tiempo de retención en el tracto digestivo de los animales tiene 
implicancias en el tratamiento químico que las semillas experimentan y por lo tanto en su 
viabilidad (Or y Ward 2003). Considerando el tamaño corporal de los visitantes más 
frecuentes de los árboles de Prosopis, los eventos de dispersión de semillas a largas distancias 
quedarían restringidos a las especies de herbívoros domésticos de tamaño grande 
(principalmente vacas) y a especies de tamaño mediano, como el zorro gris (L. griseus). No 
obstante, debido a que los alambrados de los campos con ganadería impiden el movimiento de 
los animales domésticos, pero no asi el de los animales más pequeños (Wisdom et al. 2013), 
las especies con verdadero potencial de desplazarse entre los sitios y mover semillas a través 
del paisaje serían las especies medianas (por ejemplo, L. griseus, D. patagonum, M. australis, 
C. chinga, C. vellerosus y T. rufescens). De estas especies nativas sólo se reconocen a L. 
griseus y D. patagonum como dispersores por endozoocoria (Campos y Ojeda 1997) y a M. 
australis como dispersor por almacenamiento de las semillas de algarrobo (Campos et al. 
2017), sin contar aún con estudios acerca del papel de las otras especies medianas en la 
dispersión de Prosopis.  
Esta información resulta muy útil considerando el contexto de cambios en el uso de la 
tierra y la conservación de los bosques nativos de P. flexuosa y de toda la comunidad de 
animales y plantas asociadas. En definitiva, el mantenimiento de las poblaciones de algarrobo, 
principal especie leñosa en los ecosistemas del Monte (Álvarez et al. 2011), está restringido a 
un número limitado de especies dispersoras de sus semillas, lo que incrementa la importancia 
de su conservación. Aún quedan por ser evaluados algunos aspectos como la distancia a la 
que las semillas pueden ser dispersadas y la posible conectividad funcional entre los campos 
con ganadería y el área protegida mediante el flujo de semillas y la sombra de semillas que 




5.3 Efecto de los usos de la tierra sobre la dispersión de semillas de P. flexuosa 
 
Se encontraron evidencias a favor de la hipótesis general de esta Tesis, en la cual se propone 
que los usos de la tierra afectan a la dispersión de semillas de P. flexuosa por animales. Si 




bien el ensamble de frugívoros que interactúa con los frutos de P. flexuosa no difiere entre los 
sitios con diferente manejo (Capítulo IV) y tampoco se encontraron diferencias en el número 
total de frutos removidos entre los sitios con ganadería y el área protegida (Capítulo II), 
existen diferencias en la intensidad y la frecuencia en que frugívoros con diferentes papeles 
funcionales interactúan con las plantas y en la forma en que se estructuran las interacciones en 
cada tipo de manejo. De esta forma, la actividad de visita y de remoción de frutos por las 
especies depredadoras de semillas es mayor en el área protegida, mientras que la actividad de 
las especies dispersoras de semillas de algarrobo es mayor en los sitios con ganadería.  
Por otro lado, se encontró que la estructura vegetal explica la interacción entre los 
mamíferos frugívoros y las plantas de P. flexuosa. La remoción de frutos por los animales 
dispersores de semillas se asocia a lugares con menor cobertura vegetal y espacios más 
abiertos, a diferencia de la remoción de frutos por las especies depredadoras de semillas 
(Capítulo III). Estos resultados se relacionan con descripciones previas acerca de los hábitats 
seleccionados por estas especies, es decir, roedores pequeños asociados a microhábitats con 
alta cobertura de herbáceas y arbustos (Corbalán 2006) y especies de mamíferos medianos 
asociadas a ambientes más abiertos y con menor cobertura vegetal (Tognelli et al. 1995; 
Rodríguez 2009; Rost et al. 2012). Entonces, las modificaciones en la comunidad vegetal 
debido al pastoreo por herbívoros de gran porte afectan a la interacción entre los animales 
frugívoros y los árboles de Prosopis. Además, una de las modificaciones del hábitat asociadas 
al manejo por ganadería, los bordes alambrados y mantenidos sin vegetación como “caminos 
cortafuego” (evaluados en el Capítulo III), también generan un patrón claro de actividad de 
las distintas especies de frugívoros y de la abundancia de roedores desde los bordes y hacia el 
interior de los sitios. Este patrón fue explicado por las variables de coberturas de plantas y de 
suelo desnudo (Figura 3.2).  
Los estudios clásicos de restauración ecológica suelen evaluar la recuperación de un 
sitio luego de un disturbio estudiando principalmente el grado de restauración de la 
comunidad vegetal (Aronson et al. 1993), con la consiguiente recuperación pasiva de las 
poblaciones animales (Corlett 2016). No obstante, el manejo de las áreas protegidas debe 
incluir además un enfoque funcional entre los objetivos de conservación a cumplir. Es decir, 
en el contexto global de modificaciones antrópicas de la tierra es crucial tanto la conservación 
de las especies como la conservación de sus interacciones y de los servicios brindados por los 
ecosistemas (Hansen y DeFries 2007). Sin embargo, la mayoría de las reservas del mundo 
quedan inmersas en entornos modificados por actividades antrópicas (por ejemplo, campos 




agrícolas, ciudades, etc.) que muchas veces constituyen una matriz hostil para la biodiversidad 
que las áreas protegen (DeFries et al. 2010). En el caso de la Reserva estudiada aquí (Reserva 
MaB Ñacuñán), se evidencia un incremento en la cobertura de plantas con respecto a los 
campos ganaderos y una mayor abundancia de mamíferos nativos de tamaño pequeño, lo cual 
trae aparejado un incremento en la función de depredación de semillas de P. flexuosa 
(Giannoni et al. 2013). Sumado a esto, algunos resultados mostraron una posible desconexión 
entre la Reserva y los campos con ganadería en cuanto al movimiento de los roedores 
pequeños, dado que la abundancia de estas especies disminuye a través de los bordes que 
separan los sitios (Figura 3.4) y la recaptura de animales pequeños entre sitios resulta muy 
baja.  
Por otro lado, además de la estructura del hábitat que caracteriza a cada tipo de manejo 
evaluado, la interacción entre los árboles de Prosopis y las especies de frugívoros está 
influenciada por la heterogeneidad de rasgos individuales de las plantas (Capítulo IV). Es 
decir, los factores que modulan las interacciones entre los árboles con frutos y los animales 
frugívoros ocurren a diferentes escalas, desde la escala de individuo a escala de hábitat. 
Variables individuales como el tamaño del árbol y el número de frutos producidos, como así 
también la fisonomía del sitio de crecimiento de los árboles y el vecindario de plantas que los 
rodean, son factores que también explican la visita y remoción de frutos por las especies de 
animales.  
Las redes de interacción que forman las poblaciones de algarrobo en el área protegida 
y en los campos con ganadería se caracterizan por grupos de árboles altamente conectados 
que comparten interacciones con determinadas especies de animales (módulos). Así mismo, el 
número de módulos que se observa en las redes de los sitios con ganadería es mayor que el 
observado para el área protegida lo cual puede deberse a la mayor heterogeneidad de hábitats 
que se registran en los sitios con pastoreo por herbívoros de gran porte. Este patrón modular 
encontrado refleja la variabilidad de los rasgos entre los árboles de algarrobo y cómo estos 
rasgos se relacionan con los requerimientos de hábitat por parte de los animales frugívoros 
(Tabeni y Ojeda 2003). Por lo tanto, los patrones de interacción de los árboles de Prosopis 
parecen estar explicados por la estructura del hábitat y por las diferencias de preferencia de 
microhábitat de las especies de mamíferos, con una influencia del pastoreo que determina la 
heterogeneidad de la cobertura vegetal (Okin et al. 2015) influenciando así las preferencias 
específicas. 
 




5.4 Implicancias finales 
 
Considerando el ensamble de frugívoros de P. flexuosa, la dispersión de sus semillas podría 
ocurrir principalmente mediante eventos de dispersión local (conducidos principalmente por 
M. australis; Campos et al. 2017) con una probabilidad menor de eventos de dispersión a 
distancias más largas, llevados a cabo por mamíferos de tamaño mediano (por ejemplo L. 
griseus y D. patagonum) y grande (herbívoros domésticos). Los eventos de dispersión a 
distancias cortas se relacionan con el mantenimiento de las poblaciones de plantas en un sitio, 
mientras que la dispersión a distancias más alejadas de la planta madre está vinculada con la 
expansión de las poblaciones y la colonización de nuevos sitios (Howe 2016). Por otro lado, 
el movimiento de las semillas a distancias cortas puede afectar la estructura genética de las 
poblaciones, conduciendo a parches de plantas genéticamente más relacionadas entre sí 
(emparentadas) que a otras plantas de la población (Bessega et al. 2017).  
La intensidad moderada de pastoreo (Guevara et al. 2009) estudiada en esta Tesis no 
parece influir en forma negativa a la primera Etapa de Interacción de la dispersión de semillas 
de P. flexuosa, debido a que el ensamble de frugívoros no se ve modificado y las 
interacciones con animales dispersores son más frecuentes en los campos con ganadería. No 
obstante, trabajos previos mostraron que la supervivencia de las plántulas de Prosopis 
disminuye en sitios con ganadería debido principalmente a la acción de pisoteo de los 
animales domésticos (Campos et al. 2008; Aschero et al. 2016). Entonces, el efecto de la 
ganadería sobre la Etapa de Interacción de la dispersión de semillas de algarrobo ocurriría por 
un mecanismo indirecto, es decir, por modificación de la estructura vegetal debido al pastoreo 
y por lo tanto del hábitat requerido por los animales removedores de frutos. Estas 
modificaciones en la estructura del hábitat moldean las interacciones entre los árboles y los 
animales de acuerdo a sus preferencias específicas de microhábitat. Sin embargo, se requieren 
más estudios para completar el ciclo de dispersión (Wang y Smith 2002) evaluando las etapas 
posteriores a la de visita y remoción de frutos (Etapa de Interacción) evaluada en esta tesis, es 
decir, la deposición y establecimiento de nuevos individuos (Etapa de Post- Interacción; 
Schupp et al. 2017). Considerando además cómo los cambios en la disponibilidad de frutos y 
en la abundancia de las poblaciones de animales frugívoros del algarrobo, entre otras 
variables, afectan la interacción entre los árboles y las especies de animales. De esta manera 




poder determinar el estado de este proceso clave en la regeneración y expansión de las 
poblaciones de plantas.  
En definitiva, la conservación de las especies nativas y de las funciones ecológicas en 
las que intervienen deben ser objetivos primordiales en la delimitación de las áreas protegidas, 
por lo tanto, la vinculación de estas áreas con el entorno generalmente bajo manejo antrópico 
debe conducir a prácticas de manejo orientadas a disminuir el aislamiento ecológico de las 
mismas (Ervin et al. 2010). Los estudios comparativos entre sitios bajo diferente manejo de la 
tierra y de sus zonas de transición con un enfoque funcional pueden constituir una 
herramienta para lograr una gestión más adecuada de los recursos naturales a escala de paisaje 




5.5 Futuros lineamientos 
 
Los temas abordados en esta Tesis doctoral abren nuevos interrogantes, algunos de ellos son: 
  
➢ ¿Cuál es el efecto de los depredadores de semillas en el reclutamiento de plántulas de 
Prosopis? Los resultados de esta Tesis muestran a especies depredadoras de semillas de 
algarrobo como importantes visitantes y removedores de frutos de Prosopis, por lo tanto, 
sería interesante estimar a campo el efecto de estas especies sobre la pérdida de semillas y 
sobre el reclutamiento de plántulas de algarrobo. 
➢ ¿Cuál es el aporte que cada especie de frugívoro realiza al éxito reproductivo (fitness) de 
Prosopis? A partir de los resultados obtenidos en esta Tesis se puede determinar que las 
especies dispersoras de semillas que interactúan con mayor intensidad con los árboles de 
P. flexuosa son M. australis y L. griseus. Para comprender la eficiencia y la efectividad de 
cada especie en la dispersión del algarrobo sería necesario evaluar los sitios donde estas 
especies depositan las semillas, contabilizar el número de plántulas que se originan por 
acción de estos frugívoros, y, mediante un monitoreo a largo plazo, evaluar la 
supervivencia de estas plántulas.  




➢ ¿Cuál es el papel funcional de las especies registradas por primera vez removiendo frutos 
de algarrobo (C. mendocinus, T. rufescens, C. chinga y C. vellerosus) en la dispersión de 
sus semillas? 
➢ ¿Varía la intensidad de la interacción de frugivoría en un gradiente de pastoreo? Las 
evaluaciones realizadas durante el desarrollo de la Tesis consistieron en estimar y 
comparar variables de interacción en sitios con dos tipos de manejo contrastantes, un área 
protegida y sitios con ganadería. Por lo tanto, conducir un diseño de muestreo en el que se 
incluyan diferentes intensidades de pastoreo y sus efectos en la dispersión de semillas 
contribuiría a evaluar este proceso ecológico en un contexto más amplio de usos de la 
tierra. 
➢ ¿Qué tipo de dispersión de semillas presentan otras especies de árboles y arbustos que 
conforman las comunidades vegetales en el Monte? Esta Tesis estuvo enfocada en una 
sola especie de planta leñosa, por lo tanto, sería muy interesante evaluar otros sistemas de 
dispersión de semillas como por ejemplo en Geoffroea decorticans (“chañar”), especie 
que pertenece a la misma familia que P. flexuosa (Fabaceae) pero que produce frutos 
diferentes a los del algarrobo. Esta última pregunta permitiría evaluar redes de dispersión 
a escala de comunidad a diferencia de las redes a escala individual que fueron abordadas 
en el Capítulo IV de la Tesis, y dilucidar si los patrones topológicos encontrados para las 
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Anexo 1  
Fotos de las trampas cámara 
 
En este anexo se muestran las fotos de los animales nativos (n= 13) y domésticos (n= 2) 
obtenidas por las trampas cámara (Moultrie M-990i) en los experimentos de interacción entre 
árboles individuales de Prosopis flexuosa y especies de animales en un área protegida 
(Reserva MaB Ñacuñán) y campos con ganadería aledaños a la Reserva.  
 
 
Figura A1.1. Fotografía mostrando una trampa cámara (Moultrie M-990i) sostenida sobre un árbol 
adulto de Prosopis flexuosa y orientada hacia un grupo de 20 frutos de Prosopis (foto tomada por 
M.F.M). 










Figura A1.3. Foto de Akodon dolores (ratón del pajonal) 
 
 










Figura A1.5. Foto de Microcavia australis (cuis grande) 










Figura A1.7. Foto de Ctenomys mendocinus (tuco-tuco) 










Figura A1.9. Foto de Conepatus chinga (zorrino) 










Figura A1.11. Foto de Tupinambis rufescens (lagarto colorado) 










Figura A1.13. Foto de Leopardus geoffroyi (gato montés) 










Figura A1.15. Foto de Bos taurus (vaca) 



























Almacenamiento concentrado (Larder- hoarding): consiste en el almacenamiento de un 
gran número de semillas en un único sitio, generalmente en las madrigueras de los animales 
(Brodin 2010). El almacenamiento ocurre principalmente en sitios poco adecuados para la 
germinación de las semillas y por lo tanto no se lo considera un mecanismo efectivo de 
dispersión (Vander Wall y Beck 2012). Este tipo de almacenamiento es usualmente 
desarrollado por animales capaces de defender los cúmulos de alimento (Brodin 2010).  
 
Almacenamiento disperso o imperfecto (Scatter- hoarding): actividad de almacenamiento 
de semillas por animales que las consumen en cúmulos dispersos y a poca profundidad en el 
suelo, esta acción puede conducir a la dispersión de las semillas cuando los cúmulos son 
abandonados o cuando alguna semilla escapa de ser consumida por los animales (Herrera y 
Pellmyr 2002; Vander Wall y Beck 2012). Este tipo de dispersión de semillas es más común 
que ocurra en frutos secos y ambientes áridos (Beck y Vander Wall 2010), los principales 
grupos de animales que almacenan semillas son los roedores y las aves (Vander Wall y Beck 
2012). 
 
Área protegida: la IUCN (Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza) define 
a las áreas protegidas como un “espacio geográfico claramente definido, reconocido, dedicado 
y administrado, a través de medios legales u otros medios efectivos, para lograr la 
conservación de la naturaleza a largo plazo con los servicios ecosistémicos y valores 
culturales asociados” (www.iucn.org). Por otro lado, la CBD (Convención sobre la 
Diversidad Biológica, UNESCO) las define como “un área geográfica definida designada o 
manejada para cumplir objetivos específicos de conservación” (www.un.org).  
 
Anidamiento: propiedad estructural o topológica de las redes de interacción en la cual los 
especialistas interactúan con especies que constituyen subconjuntos de especies con las cuales 
interactúan las especies generalistas (Bascompte y Jordano 2007), o dicho de otro modo, las 




interacciones de las especies especialistas son un subconjunto de las interacciones observadas 
para las especies generalistas (Donatti et al. 2011).  
 
Animales frugívoros: son animales que consumen frutos y luego regurgitan, defecan, 
escupen o liberan semillas sin dañar (Jordano 2000). Son considerados dispersores de semillas 
cuando transportan y depositan semillas viables (Howe 1986). Pueden ser frugívoros 
obligados, es decir que dependen totalmente de los frutos para alimentarse (por ejemplo, 
algunas familias de aves), o frugívoros parciales los cuales consumen otros alimentos además 
de los frutos (Jordano 2000).  
 
Borde: zona de contacto y transición entre dos parches adyacentes que conforman un paisaje 
(Cadenasso et al. 2003).  
 
Conectancia: es la proporción de enlaces (links) observados sobre el total de enlaces posibles 
en las redes de interacción (Bascompte y Jordano 2014). 
 
Conectividad del paisaje: se refiere a la facilidad y frecuencia del movimiento de los 
animales entre los parches de hábitat (Taylor et al. 1993; Zollner y Lima 1999). La 
conectividad contribuye a la persistencia de las meta-poblaciones al aumentar la probabilidad 
de recolonizar parches vacíos y al permitir la expansión de las poblaciones hacia nuevos sitios 
(Cooney et al. 2015). 
 
Conectividad estructural: tipo de conectividad definida por la estructura espacial y la 
composición del paisaje, independientemente de los atributos de los organismos de interés 
(Rudnick et al. 2012). 
 
Conectividad funcional: relativa a los requisitos de los organismos que se mueven a través 
de la estructura del paisaje, describe la medida en que los fragmentos del paisaje facilitan o 
evitan el movimiento de un individuo entre parches de recursos (Tischendorf y Fahrig 2000; 
FitzGibbon et al. 2007). 
 




Depredación de semillas: consumo de semillas pre o post dispersión (es decir antes o 
después que las semillas hayan estado en contacto con animales dispersores) por animales 
depredadores de semillas, principalmente insectos, aves y mamíferos (Janzen 1971).  
 
Dispersión de semillas: proceso ecológico que implica el movimiento de las diásporas 
(semillas o frutos) desde la planta madre (Howe y Smallwood 1982). La dispersión ocurre por 
diversos mecanismos y vectores tales como el viento, agua y animales (van der Pijl 1982).  
 
Dispersión por endozoocoria: tipo de dispersión de semillas que implica el consumo de 
frutos enteros por los animales y la consecuente deposición de las semillas a través de las 
heces o por regurgitación (Howe 1986).  
 
Dispersor legítimo: animal que dispersa semillas viables en sus heces o regurgitándolas 
(Bustamante et al. 1992; Herrera 1989).  
 
Dispersor eficiente: animal que dispersa semillas hacia sitios aptos para su germinación y 
supervivencia (Reid 1989). 
 
Dispersor eficaz: animal capaz de generar plántulas por la acción de dispersión de las 
semillas (Reid 1989). 
 
Efectividad de la dispersión de semillas: es la contribución de un animal dispersor a la 
reproducción de las plantas, idealmente es medida como el número de adultos reproductivos 
producidos a través de la actividad de un agente dispersor (Schupp 1993). Los componentes 
de cantidad y calidad del comportamiento de los animales frugívoros influencian a la 
efectividad de maneras mensurables (por ejemplo, número de visitas a las plantas y número de 
plántulas que se producen; Herrera y Jordano 1981; Schupp et al. 2010, 2017). 
 
Enlaces (Links): representan las interacciones entre las especies o los individuos (nodos) en 
las redes de interacción (Bascompte y Jordano 2014).  
 




Ganadería: actividad económica que consiste en áreas extensas destinadas a la producción de 
animales domésticos con fines de producción de carne, leche y cualquier otro producto animal 
(Asner et al. 2004).  
 
Nodos: representan a las especies o individuos diferentes que interactúan entre sí en las redes 
de interacción y están conectados mediante enlaces (Bascompte y Jordano 2014).  
 
Matriz de adyacencia: tipo de matriz que contiene los datos utilizados para la construcción 
de las redes de interacción en donde las especies de plantas se suelen ubicar en las filas y las 
especies de animales con las que interactúan en las columnas. Las interacciones entre las 
plantas y los animales se registran en las celdas que componen las matrices (Bascompte y 
Jordano 2014). Estos datos pueden ser 0 y 1 para el caso de redes cualitativas ó 0 y valores 
mayores para el caso de redes cuantitativas.  
 
Modularidad: propiedad estructural o topológica de las redes de interacción que describe la 
tendencia de una red a organizarse en clusters o grupos (módulos), en tanto que una red 
modular está organizada en subconjuntos de nodos altamente interconectados entre sí y menos 
conectados con otros nodos (Olesen et al. 2007; Dupont et al. 2009).  
 
Paisaje: áreas espacialmente heterogéneas formadas por parches y bordes (Cadenasso et al. 
2003). Es definido como un área con un diámetro que excede a la distancia de dispersión de 
las especies de interés en tanto que la dinámica espacial entre las poblaciones pueda ocurrir. 
En el contexto de paisajes dominados por humanos y de especies con distancias de dispersión 
de unos pocos cientos a unos pocos miles de metros, un paisaje podría definirse como un área 
de entre 5 a 10 km (Driscoll et al. 2013). 
 
Parches del paisaje: estructuras del paisaje que pueden ser distinguidos composicional, 
estructural y funcionalmente de otras estructuras a una escala definida (Cadenasso et al. 
2003).  
 
Pastoreo: hace referencia a la acción específica de forrajeo o pastoreo por parte de animales 
herbívoros (McNaughton 1993). 




Redes bipartitas de interacción: tipos de redes en las cuales se representan especies o 
grupos taxonómicos (denominados nodos) diferentes interactuando entre sí, por ejemplo, 
plantas interactuando con animales a través de la dispersión de sus semillas, y conectados 
mediante enlaces (Bascompte et al. 2006). En estas redes, la interacción entre los nodos del 
mismo tipo (por ejemplo, entre planta-planta) no es posible, a diferencia de las redes 
unipartitas (Bascompte y Jordano 2014).  
 
Redes cualitativas o binarias: tipo de redes de interacción en donde los enlaces entre los 
nodos representan la presencia de interacción entre ellos, los datos con los que se construyen 
las matrices de adyacencia para construir estas redes toman valores de 0 en caso de que no 
exista interacción y 1 en caso de presencia de interacción entre los nodos (Tur et al. 2014). 
 
Redes cuantitativas o ponderadas: tipo de redes de interacción en donde los enlaces entre 
los nodos representan la intensidad de la interacción entre ellos, los datos con los que se 
construyen las matrices de adyacencia toman valores de 0 en caso de que no exista interacción 
entre los nodos y valores mayores a 0 representando la frecuencia o intensidad de las 
interacciones (Bascompte y Jordano 2014).  
 
Restauración pasiva: recuperación de los sistemas ecológicos sin intervención humana y a 
través de la sucesión ecológica, diferente a la recuperación mediante estrategias de 













Anexo 3. Tabla A 4. 5 
Resultados de los modelos exponenciales de gráficos aleatorios (ERGM) de, a) red entre 
árboles y frugívoros en sitios pastoreados y, b) red entre árboles y frugívoros en sitios no 
pastoreados. Doce modelos diferentes fueron construidos para la red de los sitios pastoreados 
y diez para el gráfico del sitio sin pastoreo. Los modelos están ordenados en orden creciente 
de valores BIC (Criterio de Información Bayesiana).  
a) Listado y resultados de modelos exponenciales para la red entre árboles y frugívoros de los 
sitios pastoreados. d.e= desviación estándar. En la siguiente tabla se muestran valores de: 
coeficientes de cada variable en los modelos, errores estándar (entre paréntesis) y 
significancia estadística de los coeficientes (asteriscos).  
\*\*\*p < 0,001, \*\*p < 0,01, \*p < 0,05. 
Variables 
explicativas 
M 1 M 2 M 3 M 4 M 5 M 6 M 7 M 8 M 9 M 10 M 11 M12 
enlaces 21,05\*\*\* 22,43\*\*\* 12,98\*\*\* 13,40\*\*\* 8,24\*\*\* 10,34\*\*\* -0,16 
1,58\*\*\
* 
0,53 1,24\* 3,15\*\*\* 2,48\*\*\* 
 (2,55) (2,34) (1,12) (1,07) (1,40) (1,06) (0,38) (0,18) (0,52) (0,58) (0,26) (0,10) 
Altura de 
árboles 
-0,02\*\*\* -0,01\*\*\* -0,01\*\*\* -0,01\*\*\*         
 (0,002) (0,001) (0,001) (0,001)         
Frutos en la 
copa 
0,005\*\*\* 0,006\*\*\* 0,005\*\*\*     
0,01\*\*\
* 
    












-0,39\*\*\* -0,40\*\*\*   -0,28\*\*\*     -0,14\*\* -0,14\*\*  
 (0,08) (0,07)   (0,06)     (0,05) (0,05)  
Cobertura de 
vegetación 
-4,72\*\*\* -4,60\*\*\*   -4,38\*\*\* -3,95\*\*\*       
 (0,62) (0,55)   (0,46) (0,43)       






1,56 1,44   1,02 0,39       
 (1,34) (1,22)   (1,08) (1,05)       
Mantillo 
(d.e) 
-5,21\*\* -6,63\*\*\*   -4,53\*\*\* -4,59\*\*\*       




2,15 1,72   3,03\*\*\* 2,19\*\*       




0,74 -0,84   -1,39 -2,34\*\*       




4,33\*\*\* 5,03\*\*\*   5,39\*\*\* 3,31\*\*\*       
 (1,09) (0,97)   (0,91) (0,75)       
Mantillo 
(habitat) 
4,66\*\*\*      
2,97\*\*\
* 
     




-1,59\*\*\*      -0,74\*      
 (0,45)      (0,29)      
AIC 443,48 523,61 643,43 669,85 663,80 688,34 742,40 773,20 792,92 788,14 800,08 805,8 
BIC  512,40 581,92 659,33 680,45 711,51 725,45 758,30 783,80 803,52 804,05 810,68 811,1 
AICw 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Log Likelihood -208,74 -250,80 -318,72 -332,92 -322,90 -337,17 -368,20 -384,60 -394,46 -391,07 -398,04 -401,90 
 
\*\*\*p < 0,001, \*\*p < 0,01, \*p < 0,05 
 
 
Predictores incluidos en los modelos de la red de sitios pastoreados: 
M 1= modelo completo 
M 2= características de los árboles, vecindario y microhábitat 
M 3= características de los árboles (tamaño y fecundidad) 




M 4= tamaño de los árboles 
M 5= variables de vecindario y microhábitat  
M 6= microhábitat (estructura de la vegetación debajo del dosel arbóreo) 
M 7= variables de hábitat 
M 8= fecundidad de los árboles 
M 9= vecindario interespecífico 
M 10= modelo de vecindario 
M 11= vecindario intraespecífico 
M 12= modelo Bernoulli, incluye solamente los enlaces (efecto total de las interacciones) 




















b) Listado y resultados de modelos exponenciales para la red entre árboles y frugívoros del 
sitio no pastoreado. d.e= desviación estándar. En la siguiente tabla se muestran valores de: 
coeficientes de cada variable en los modelos, errores estándar (entre paréntesis) y 
significancia estadística de los coeficientes (asteriscos).  
\*\*\*p < 0,001, \*\*p < 0,01, \*p < 0,05. 
Variables 
explicativas 
M 1 M 2 M 3 M 4 M 5 M 6 M 7 M 8 M 9 M 10 
enlaces -5,37\*\*\* -3,30 -7,60\*\*\* -7,97\*\*\* 5,36\*\*\* 3,95\*\*\* 0,14 0,18\*\* 1,10\*\* -0,38 
 (1,47) (2,22) (0,80) (0,78) (0,95) (0,80) (0,09) (0,07) (0,39) (1,27) 
Altura de los árboles 0,01\*\*\* 0,01\*\*\* 0,01\*\*\* 0,01\*\*\*       
 (0,001) (0,001) (0,0009) (0,0009)       
Frutos en la copa -0,01\*\*\* -0,01\*\*\* -0,01\*\*\*    -0,01\*\*\*    
 (0,002) (0,002) (0,001)    (0,002)    
Frutos en el suelo 0,01\*\*\* 0,01\*\*\* 0,01\*\*    0,01\*\*\*    




0,05 0,04   -0,07\*\*    -0,06\*  
 (0,03) (0,03)   (0,03)    (0,02)  
Cobertura de 
vegetación 
-2,72\*\*\* -2,67\*\*\*   -1,68\*\*\* -1,49\*\*\*     
 (0,39) (0,39)   (0,32) (0,32)     
Cobertura de 
vegetación (d.e) 
-1,14\*\* -1,20\*\*   -0,93\*\* -1,17\*\*\*     
 (0,39) (0,42)   (0,34) (0,33)     
Suelo desnudo 2,38\*\*\* 2,27\*\*\*   1,05\* 1,09\*     
 (0,53) (0,54)   (0,47) (0,47)     
Estrato bajo de 
vegetación (d.e) 
0,87 0,93   2,75\*\*\* 2,80\*\*\*     
 (0,56) (0,56)   (0,49) (0,49)     
Estrato medio de 
vegetación 
-0,24 -0,29   -1,02\*\* -1,23\*\*     
 (0,44) (0,45)   (0,38) (0,37)     
Mantillo (hábitat)  -1,41        -0,00 
  (1,09)        (0,82) 




Estrato medio de 
vegetación (hábitat) 
 0,06        0,63\* 
  (0,34)        (0,25) 
AIC 946,10 948,36 1073,53 1091,75 1128,73 1134,87 1182,89 1220 1216,37 1217,71 
BIC 993,95 1005,77 1092,66 1101,32 1162,22 1163,5
7 
1197,24 1225,02 1225,94 1232,06 
AICw 0,76 0,23 0 0 0 0 0 0 0 0 




Predictores incluidos en los modelos de la red del sitio no pastoreado: 
M 1= características de los árboles, vecindario y microhábitat  
M 2= modelo completo 
M 3= características de los árboles (tamaño y fecundidad) 
M 4= tamaño de los árboles  
M 5= variables de vecindario y microhábitat 
M 6= microhábitat (estructura de la vegetación debajo del dosel arbóreo) 
M 7= fecundidad de los árboles 
M 8= modelo Bernoulli, incluye solamente los enlaces (efecto total de las interacciones) entre 
los nodos (árboles y frugívoros) 
M 9= variables de vecindario 
M 10= variables de hábitat 
